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Este trabalho pretendeu o estudo do grau de contaminação, efeito da biomagnificação e 
dinâmica de passagem dos contaminantes mercúrio (Hg) e cádmio (Cd) para dois 
predadores distintos em relação a uma presa-comum. Os predadores escolhidos foram a 
cegonha-branca (Ciconia ciconia) e a lontra (Lutra lutra) enquanto a presa em comum 
utilizada foi o lagostim-vermelho-do-luisiana (Procambarus clarkii), sendo este facto 
confirmado pela análise da dieta. Com este grupo de organismos pretendeu-se comparar 
a susceptibilidade à contaminação de uma ave e de um mamífero que utilizam as 
mesmas áreas de alimentação e uma presa comum predominante. Além dessa questão 
procurou-se avaliar a importância de efeitos temporais e locais na contaminação da 
espécie-presa e que factores estariam a levar a tais alterações. As amostragens foram 
realizadas nos meses de Fevereiro, Abril, Maio e Junho de 2009 em 3 áreas distintas ao 
longo do rio Sado: Murta/Cachopos, Barrosinha e Nogueira. 
A amostragem consistiu na recolha de indivíduos de lagostim, regurgitações de cegonha 
e dejectos de lontra. Para a captura de lagostim utilizaram-se armadilhas de funil 
enquanto para o restante material utilizaram-se transectos previamente definidos. 
A metodologia utilizada para a quantificação do Hg e Cd baseou-se em técnicas de 
espectrofotometria atómica variando o ataque das amostras consoante a natureza das 
mesmas.  
Os resultados indicam a existência de um padrão temporal associado ao Hg enquanto se 
pode verificar uma tendência espacial em relação ao Cd. Estas tendências estão 
presentes em todas as espécies encontrando-se correlações positivas e significativas nos 
níveis de Hg apresentados com os níveis observados nos predadores e na presa. Para o 
Cd verifica-se uma correlação significativa nos níveis da presa em função dos factores 
abióticos e em função dos níveis de Cd na lontra. 
Os níveis de Hg nos predadores parecem ser resultado das oscilações no consumo da 
espécie presa, enquanto os de Cd revelam dependência na exploração do local. 
 








In this work we study the contamination, biomagnification effect and transmission of 
mercury (Hg) and cadmium (Cd) to two top-predators from a common prey. The 
predators chosen were the white stork (Ciconia ciconia) and the euro-asian otter (Lutra 
lutra). As model-prey, we used the red-swamp-crayfish (Procambarus clarkii), being 
the most consumed prey status confirmed through diet analysis. With these model 
organisms we pretended to evaluate differences in contamination patterns of a bird 
species compared to a mammal species having the same feeding areas and a common 
most consumed prey. Another focus in this study was to evaluate temporal and spatial 
variability. Samples were collected in February, April, May and June in three different 
sites: Murta/Cachopos, Barrosinha and Nogueira. 
The sampling consisted in capture of crayfish, regurgitations of white-stork and otter 
faeces. We used funnel-traps for the capture of crayfish and the other sample types were 
collect through transects previously established. 
Quantification of both heavy metals was based in atomic absorption spectrophotometry, 
but the samples digestion was dependent of sample characteristics.  
Results show the existence of a temporal pattern associated to Hg while a spatial pattern 
was associated to Cd. These patterns are present in three species having positive and 
significant correlations between them, with the exception of the white-stork case for Cd. 
The Hg levels detected in the predators seem to be the result of prey consumption, 
having similar fluctuations. As for Cd this seems to be site dependent having significant 
correlations with some abiotic factors. 
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Os ecossistemas aquáticos são ameaçados por um número crescente de poluentes 
que causam efeitos adversos nesses sistemas, entre os quais os metais pesados têm 
merecido um papel de destaque (González et a.l 2008; Hyrãrinen et al. 2003; Metcheva 
et al. 2001). A ligação entre exposição e efeitos de metais em organismos aquáticos 
ainda não se encontra totalmente esclarecida, possivelmente, devido ao facto de as 
respostas biológicas serem específicas para espécies, metais, condições fisico-químicas 
do meio e vias de exposição (Croteau et al 2005). Contudo, é hoje mais ou menos 
consensual que os metais constituem um risco maior de toxicidade para os animais se 
ingeridos por via alimentar do que propriamente via transmissão ambiental (respiração, 
água, etc.) (Alonso et al. 2008). Existe um maior risco de toxicidade por metais se 
estivermos perante fenómenos de biomagnificação do que de bioacumulação, correndo 
os níveis tróficos superiores um risco superior devido à ingestão de matéria orgânica 
cada vez mais enriquecida em metais pesados (Sheuhammer et al. 2007).  
A poluição ambiental pode ser determinada através de métodos biológicos, ou 
seja com a ajuda de bioindicadores (organismos cuja presença ou ausência nos dão 
informações sobre a qualidade do ambiente). A biomonitorização tem grandes 
vantagens sobre a monitorização ambiental recorrendo a materiais não biológicos. Tais 
vantagens estão associadas à sua elevada disponibilidade, reduzido custo, referência a 
períodos de tempo superiores, efeitos sinergísticos e relevância biológica (Pokorny 
2000). Apesar de neste tipo de estudos serem frequentemente utilizadas espécies 
vegetais (Pokorny 2000), as espécies animais apresentam a vantagem de permitirem a 
obtenção de resultados relacionados com áreas exploradas por estes organismos e o 
facto de serem mais comparáveis ao homem nomeadamente em termos de assimilação e 
excreção (Mochizuki et al. 2002). 
 Os níveis de acumulação de contaminantes (p. ex. metais pesados) em animais 
podem fornecer dados importantes quanto ao destino e biodisponibilidade desses 
contaminantes em ecossistemas naturais (Mochizuki et al. 2002). Assim, a análise de 
concentrações em tecidos de organismos selvagens, juntamente com a monitorização de 
vários compartimentos físicos, químicos e biológicos de um ecossistema, torna-se 
importante tanto ao nível da conservação da vida selvagem como a nível da saúde 
humana (Pokorny 2000).  
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A deposição atmosférica é uma importante fonte de metais e metalóides em 
ambientes aquáticos remotos e é um potencial indutor da concentração de Hg e outros 
metais em organismos aquáticos nestes sistemas (Mason. 2000). Em adição, estes 
efeitos podem ser agravados pelas condições de acidez em que se dá a deposição 
(Gerhart 1993). Estes elementos são retidos de forma significativa nas bacias 
hidrográficas e as actividades humanas, desde a industrialização, têm aparentemente 
resultado num dramático aumento da sua abundância na superfície dos solos. Este facto 
tem sido demonstrado para o Hg. Pensa-se que cerca de 90% do Hg produzido 
antropogenicamente nos últimos 100 anos se encontra fixado no ambiente terrestre 
(Mason et al. 2000). Este Hg é libertado lentamente para nascentes e rios mesmo após o 
cessar da emissão de fontes antropogénicas (Mason et al. 2000). 
O Cd é um metal pesado não essencial tendo origem antropogénica (p.ex. 
fertilizantes, fábricas de pilhas etc.) e natural (p.ex. vulcanismo, fogos naturais etc.) 
sendo um metal que se acumula com maior facilidade nos sedimentos que nos biota 
(Burger 2008).  
A avaliação dos riscos associados a este metal requer o estudo e compreensão 
dos processos de exposição ambiental, principalmente por ingestão, no entanto 
existindo também alguma exposição local através de inalação (Burger 2008). 
 
 1.1. Características e efeitos da contaminação por Hg 
O Hg é um contaminante persistente que pode danificar o sistema neurológico 
de humanos e da vida selvagem. É o único metal líquido à temperatura ambiente, sendo 
a sua forma elementar um gás com reduzida tendência a se dissolver em água. As águas 
naturais estão geralmente super-saturadas de Hg(0), em comparação com o meio 
exterior. Sendo assim, a volatilização resulta num fluxo de Hg da água para a atmosfera. 
Esta super-saturação é máxima durante dias de verão, quando a fotoredução de Hg(II) 
atinge um pico máximo (Mason et al. 2000). 
 As fontes antropogénicas de Hg são desde indústrias de produção de metais e 
celulose, ao manuseamento e tratamento de resíduos, carvão, turfa e queima de madeira. 
As principais vias naturais de transferência para a atmosfera incluem desgaseificação e 
incorporação nas partículas de pó da terra, especialmente em áreas mercuríferas e zonas 
sujeitas a erupções vulcânicas, fogos florestais, emissões biogénicas de compostos 
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voláteis e particulados e evasão gasosa de água superficiais (Mason et al. 2000, Gustin 
et al. 2005). 
O aumento das emissões de Hg por parte da indústria tem levado muitos 
investigadores a acreditar que o Hg atmosférico constitui a fonte primária de Hg para os 
seres vivos aquáticos, na ausência de descargas de fontes pontuais (Dows et al. 1998). 
 A deposição do Hg existente na atmosfera na superfície da Terra ocorre 
maioritariamente via precipitação do Hg(II) dissolvido. A adsorção deste metal a 
aerossóis como fuligem promove a sua deposição, especialmente através da terra, onde 
os aerossóis são abundantes. Porque o processo de reoxidação do Hg elementar até 
Hg(II) é relativamente lento, o seu tempo de permanência na atmosfera pode atingir 1 
ano. Este período de tempo é suficiente para o Hg atmosférico ser distribuído através do 
planeta (Mason et al. 2000). Como resultado, enquanto as principais emissões de Hg 
são de fontes pontuais concentradas em regiões industriais, a poluição por este elemento 
é um fenómeno global, afectando as áreas mais remotas do planeta (Mason et al. 2000). 
 Em lagos, as principais perdas de Hg dão-se por sedimentação e evasão gasosa. 
Em solos não contaminados, as taxas de emissão são, sensivelmente, três vezes menores 
que a taxa de deposição, enquanto em solos contaminados as taxas de emissão 
apresentam fluxos significativos. Comparado com o fluxo atmosférico, o transporte de 
Hg por rios não é significativo (Mason et al. 2000). 
 No caso de não ocorrerem fontes de contaminação antropogénicas e mesmo 
assim se verificarem níveis elevados de contaminação nos biota, essa contaminação 
pode resultar de duas outras fontes possíveis. Além da deposição aérea seca e húmida, 
sendo nesse caso a precipitação a fonte, tem de ser ter em conta o ‘background’ 
geológico da área de estudo sendo que a erosão de superfícies rochosas pode ser uma 
importante fonte de metais pesados (Dows et al. 1998). 
  As elevadas concentrações de Hg que podem ser encontradas em peixes, 
resultam de uma eficiente acumulação a partir dos microorganismos que estão na base 
da sua cadeia trófica, e este pode ser retido nesses organismos e passado para os seus 
predadores (Castilhos et al. 2000; McIntyre et al. 2007). A maioria dos metais é 
eficientemente acumulada por bactérias planctónicas e microalgas; no entanto a maioria 
não é biomagnificada (Mason et al. 2000). Um factor a ter em conta, e que se revela 
deveras importante na compreensão da bioacumulação de Hg, é que este só é 
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bioacumulado na forma mono-metilada (MeHg), enquanto Hg(II) e Me2Hg não são 
bioacumulados pois são formas não reactivas.  
 A acumulação de MeHg nos organismos superiores resulta, maioritariamente, da 
ingestão via alimento em vez da tomada directa a partir da água. A estrutura da teia-
alimentar irá determinar a eficiência da transferência desde a base até ao topo da cadeia 
trófica (Rimmer  et al. 2005, Rimbold et al. 2008, Kim et al. 1999). O número de níveis 
tróficos entre predadores e presas é crítico, como é mostrado por estudos que 
relacionam o fraccionamento de isótopos estáveis de azoto e a bioacumulação de Hg 
(Tavares et al. 2008, Ikemoto et al. 2008).  
 Seres vivos cuja morte é devida a envenenamento por Hg exibem normalmente 
boas condições corporais sem lesões severas aparentes. As lesões mais severas são 
observadas a nível do cortéx cerebral, tecidos linfóides e miocárdio. Verifica-se 
degeneração neuronal e necrose no cortéx cerebral com astrocitose e microgliose, 
degeneração axionial e ligeira evidência de cavitação ou formação de um corpo 
esponjoso. Estas lesões são difusas ao longo do cortéx mas aparecem com maior 
severidade na região occipital (Wobeser et al. 1976). 
Os factores que podem influenciar a acumulação via alimentar e temporal podem 
incluir o teor em lípidos, o sexo, a sazonalidade e a variabiliade espacial nas 
concentrações de contaminantes (Mason et al. 2000). 
Grandes variações sazonais têm sido detectadas para sistemas de água doce 
temperados no que toca ao caso do Hg. Variações sazonais podem-se dever em parte 
aos efeitos da reprodução, se os contaminantes poderem ser redistribuídos para as 
gónadas. Quanto à variação espacial pode ser devida às diferenças na entrada de 
contaminantes em alguns sistemas aquáticos ou mesmo devido à história geológica, 
tipos de exploração (tipos de usos do solo), vegetação, etc (Downs et al. 1997). 
 
 1.2. Características e efeitos da contaminação por Cd 
 O Cd é um poluente ambiental com um elevado grau de toxicidade em seres 
humanos e animais sendo responsável pela manifestação da doença de Itai-tai 
(Muchizouki et al. 2000). Apesar disto, e reconhecendo-se as suas fontes e riscos 
potenciais, existe muito pouca informação quanto aos seus efeitos na vida selvagem 
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(Muchizouki et al. 2000). É um metal relativamente raro na crosta terrestre e não se 
conhece nenhuma função biológica essencial em qualquer organismo. Este entra no 
sistema através de fontes naturais e antropogénicas nomeadamente a partir de fundições 
e de fábricas de produção de pilhas, tintas e fertilizantes, entre outros, podendo ainda ser 
transportado atmosfericamente ligado a partículas finas (Burger 2008). As fontes 
naturais incluem vulcanismo, fogos florestais e a libertação de partículas enriquecidas 
em metais pela vegetação. Apenas 4-6% do Cd presente no solo é transferido para a 
água, e uma vez em solução, este acumula-se mais rapidamente nos sedimentos que nos 
biota (Burger 2008). 
Segundo Croteau et al. (2005), o Cd biomagnifica ao longo das teias tróficas 
aquáticas, tal facto tendo sido corroborado através da análise de uma teia trófica 
envolvendo invertebrados bêntónicos e peixes de água doce e recorrendo ao uso de 
isótopos estáveis. Compreender os mecanismos de bioacumulação nas teias tróficas é 
crítico para poder predizer que cadeias tróficas estão em risco para maiores taxas de 
bioacumulação e que níveis de contaminação colocam em risco a saúde dos predadores 
de níveis tróficos superiores. 
As características do animal e factores sazonais podem afectar os níveis de Cd 
no organismo, assim como de outros metais. No entanto este metal apresenta a 
característica de se apresentar em maiores concentrações nos rins e no fígado podendo 
ser activamente excretado pelo organismo através de urina e fezes (Burger 2007). 
Também é possível encontrar diferenças a nível sexual e etário, variando esses níveis 
especialmente nos rins (Burger 2007). Esse efeito deverá estar relacionado com 
alterações a nível dos processos de osmorregulação. Depois da absorção e distribuição 
no sangue, o Cd liga-se a metalotioninas no fígado e é transportado sobre a forma 
complexa até aos rins, onde é transferido para a urina via filtração glomerular (Burger 
2007). 
Num estudo realizado por Pokorny (2000), em veado (Capreolus capreolus) o 
aumento em Cd nos indivíduos estudados parece resultar do aumento de emissões 
(contaminação via aérea) ou da acidificação dos solos promovendo uma maior 
biodisponibilidade deste metal. 
Os efeitos de envenenamento por Cd em humanos passam por pressões 
sanguíneas elevadas, danos a nível dos rins, destruição de tecido testicular e destruição 
de glóbulos vermelhos. Os seus efeitos nocivos a nível fisiológico devem-se sobretudo à 
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semelhança com o zinco, competindo com este na constituição de enzimas, alterando as 
suas estruturas e afectando a sua actividade catalítica (Ikemoto 2008). 
 Um factor que pode influenciar a disponibilidade e toxicidade de Cd pode ser a 
presença de metalotioninas, sendo estas pequenas proteínas importante para se ligar a 
metais tóxicos e elementares. O Cd é um potente indutor de metalotionina e, uma vez 
ligado a esta proteína, fica sequestrado nos tecidos, como o rim, onde não está mais 
disponível para exercer efeitos tóxicos. No entanto, deficiências nutricionais podem 
limitar a produção destas proteínas (Ikemoto et al. 2008).  
 Recentemente, o Cd tem sido apontado como a causa de desregulação endócrina, 
incluindo efeitos na morfologia dos ovários e do tracto reprodutivo. Por outro lado, tem 
um efeito estimulante na síntese de progesterona ovárica (Henson & Chedrese 2004). 
 Potenciais efeitos do Cd foram evidenciados também na génese de esteróides e 
incluem a interferência com ligações de zinco ao ADN e um papel homólogo de um 
químico de interferência (desregulação) endócrina (Henson & Chedrese 2004). 
 
 1.3. O lagostim, a lontra e a cegonha-branca como modelos 
biológicos 
 O lagostim-vermelho-do-luisiana (Procambarus clarkii) é uma espécie aquática 
invasora em Portugal, introduzida no final dos anos 70 (Correia 1993a, 1995), sendo os 
impactos negativos desta espécie resultado da sua actividade escavadora e alimentação 
diversificada, podendo consumir detritos, vegetação e animais vivos. Entre os animais 
que podem ser predados incluem-se moluscos, insectos, vermes, larvas, girinos e peixes 
(Anastácio 1993).  
 Esta espécie é portadora de algumas características que fazem dela uma espécie 
com grande carácter de invasibilidade em Portugal. De entre essas características 
destacam-se as elevadas fecundidade e taxa de crescimento e o curto tempo de geração, 
aliadas a uma grande capacidade de exploração de diferentes nichos tróficos e 
diversidade trófica. Todas essas características tornaram possível a esta espécie a 
expansão para novas áreas e tornaram-na uma invasora praticamente imparável (Correia 
2002). O lagostim parece estar bem adaptado a zonas húmidas como campos de arroz 
(Correia 1993a, b) sendo considerado uma importante praga nos arrozais em Califórnia 
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e em Portugal (Correia 1993a). Apesar de constituir uma praga, o seu papel como presa-
chave de algumas espécies nativas não deve ser negligenciado. De facto, é já do 
conhecimento científico, a importância das interacções que se estabeleceram entre o 
lagostim e predadores associados a cadeias tróficas aquáticas, como a lontra euro-
asiática Lutra lutra (e.g. Beja 1996) e a cegonha-branca Ciconia ciconia (e.g., Correia 
2001, Negro 2000), ambos seleccionados como modelos biológicos para este estudo. 
 O lagostim desempenha um papel importante em biocenoses terrestres, 
ribeirinhas e aquáticas pois os predadores de topo destes sistemas, como a cegonha e a 
lontra, estão a enfrentar uma escassez de presas nativas devido a deterioração do habitat, 
sendo o lagostim uma alternativa a que estão a recorrer devido á sua elevada 
disponibilidade (e.g. Beja 1996, Correia 2001). Contudo, em matéria de conservação, 
não só o impacto nos predadores deve ser considerado mas também deve ser 
reconhecida a ameaça que esta espécie invasora representa para a biodiversidade das 
comunidades aquáticas (Correia et al. 2008, Cruz et al. 2005, 2006).  
 
 A avaliação da qualidade ambiental em sistemas aquáticos envolve a medição de 
uma série de metais na água, sedimentos e organismos vivos (Leady et al. 2001). Em 
ecossistemas aquáticos como os rios, o uso de bioindicadores é uma ferramenta eficaz 
de monitorização da qualidade ambiental. Neste estudo, os lagostins são usados como 
bioindicadores de poluição por metais pesados devido ao facto de acumularem metais 
nos seus tecidos ao longo do tempo dando informação quanto á janela de tempo 
estudada. Além disso, a sua elevada abundância e longevidade e a sua reduzida 
mobilidade, tornam-no um excelente bioindicador por ser um material de estudo 
abundante e fácil de capturar e estar confinado a uma dada área dando informação 
quanto á história daquele local durante o seu tempo de vida.  
 
1.4. Objectivos 
 Este trabalho teve como principal objectivo, o estudo do fenómeno de 
biomagnificação de contaminantes em cadeias tróficas de zonas húmidas. Dentro dessa 
temática procurou-se perceber quais as principais diferenças e susceptibilidades à 
contaminação de Hg e Cd por um mamífero e uma ave predadora e qual o papel de uma 
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presa-comum. Assim, seleccionou-se a lontra e a cegonha-branca como predadores 
modelo e o lagostim-vermelho-do-luisiana como presa-comum.  
 
 De um modo mais específico procurou-se: 
i) analisar a variabilidade espacial e temporal dos níveis de contaminação em lagostim e 
os factores explicativos da mesma; 
ii) determinar a disponibilidade de lagostim e as suas flutuações em termos espaciais e 
temporais; 
iii) avaliar o consumo de lagostim pela cegonha e pela lontra; 
iv) estudar o efeito da disponibilidade e consumo de lagostim na biomagnificação da 
contaminação da cadeia trófica através dos níveis obtidos nos predadores. 
 
 1.5. Caracterização das áreas de estudo 
 Este trabalho incidiu essencialmente em três áreas de estudo: Murta/Cachopos 
(29S 0524980E 4252050N), Barrosinha (29S 445011 E 4243727 N) e Nogueira (29S 
0558214 E 4223124 N).  
 
Murta/Cachopos 
 Na área designada por Murta/Cachopos a vegetação predominante é Spartina 
maritima (morraça) e ocorre também frequentemente Phragmintes australis (caniço). 
Ocasionalmente foram também observados Salix salix (salgueiros) embora em menor 
densidade. Esta área está rodeada por dunas plantadas com Pinus pinea (pinheiro-
manso) e P. pinaster (pinheiro-bravo). É uma área fortemente perturbada pelo homem 
tendo como principal função a produção de arroz, embora se tenha verificado o cultivo 
de girassol em algumas parcelas (Fig. 1). Não foi observado pastoreio nesta área. No 
interior da localidade de Murta localiza-se um pavilhão onde cerca de 5 casais de 
cegonhas construíram os seus ninhos, existindo mais um no cimo de um moinho 
abandonado. Na área é conhecida a ocorrência de lontra (Trindade et al. 1998, Sales-





Fig.1 – Imagem satélite da zona de amostragem Murta/Cachopos. Os pontos assinalados 
com polígonos correspondem a pontos de recolha de amostras. 
 
Barrosinha  
 A área designada como Barrosinha caracteriza-se por ser fortemente 
intervencionada para a produção de arroz (Fig. 2). Nesta área pôde-se verificar a 
ocorrência de galeria ripícola constituída por choupos (Populus nigra) e silvados (Rubus 
sp.), e caniçais (Phragmintes australis e/ou Arundo donax), não se registando a 
existência de margens livres de vegetação. Além da exploração para o cultivo de arroz 
foi possível observar um regime de rotatividade com pastoreio de gado bovino e a zona 
envolvente aos canteiros de arroz está sujeita a exploração cinegética com acesso 
reservado. É no interior dessa reserva que se localiza um casarão em ruínas em cujas 
paredes as cegonhas nidificaram, estimando-se cerca de 6 casais. Na área é conhecida a 
ocorrência de lontra (Trindade et al. 1998, Sales-Luís et al., subm.) bem como de 




Fig.2 – Imagem satélite da zona de amostragem Barrosinha. Os pontos assinalados com 




 A área de Nogueira localiza-se perto da aldeia de Rio de Moinhos do Sado, 
concelho de Ferreira do Alentejo, distrito de Beja. 
 Esta área apresenta, predominantemente, choupos (Populus nigra), caniços 
(Phragmintes australis) e silvados (Rubus sp) ao longo das margens do rio. As zonas 
envolventes estão cobertas por extensas áreas de montado de sobro (Quercus suber) 
caracterizadas por um sistema de rotatividade de pastoreio de gado bovino. 
 Na zona pôde-se verificar a existência de cerca de 4 locais de nidificação 
correspondendo a um total aproximado de 10 ninhos, que correspondem a 10 casais 
identificados ainda que apenas em 5 foi possível a amostragem de regurgitações. Na 
área é conhecida a ocorrência de lontra (Trindade et al. 1998, Sales-Luís et al., subm.) 




Fig.3 – Imagem satélite da zona de amostragem Nogueira. Os pontos assinalados com 
polígonos correspondem a pontos de recolha de amostras. 
 
2. Material e Métodos 
 
2.1. Determinação de parâmetros físico-químicos da água 
 Os parâmetros fisico-químicos da água - temperatura (ºC), condutividade (µS), 
pH e total de sólidos dissolvidos (mg/L) - foram medidos após a recolha de amostras de 
água no campo. Estas medidas foram efectuadas através de um CyberScan PC 300 
multi-parameter meter previamente calibrado em laboratório. Não foi possível a recolha 
destes parâmetros no mês de Junho devido a problemas logísticos. 
 
2.2. Métodos de Amostragem 
 As amostragens foram realizadas em Fevereiro, Abril, Maio e Junho de 2009. A 
amostragem no espaço recorreu ao método dos transectos para a recolha de 
regurgitações, dejectos e armadilhagem para a captura de lagostim. 
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2.2.1. Captura de lagostim  
 A captura de lagostim foi efectuada recorrendo ao uso de armadilhas de funil 
que permitem a captura de lagostim e a determinação da abundância/disponibilidade dos 
mesmos. Assim, utilizaram-se baterias de armadilhas constituídas por 3 unidades cada, 
colocadas a uma distância não inferior a 50 metros entre si. Sempre que as condições 
hídricas o permitiram, duas baterias eram colocadas nos extremos do segmento da linha 
de água em estudo, para cada local de amostragem. A terceira bateria foi colocada na 
zona central, equidistante das restantes duas. A distância entre baterias foi em média de 
1830 m. Este procedimento teve por objectivo minimizar os fenómenos de 
autocorrelação espacial, aumentar as probabilidades de captura (minimizando possíveis 
ausências pontuais) e garantir uma maior robustez nas estimativas (replicados) que 
caracterizam cada área. 
 As armadilhas foram previamente iscadas com comida de gato comercial, 
contendo carne de aves. A metodologia recomendada (Gil-Sánchez & Alba-Tecedor 
2002) sugeria isco com conteúdo em peixe, incluindo atum, devido a apresentarem um 
forte odor mas, estando as capturas destinadas também à análise de Hg, esta 
recomendação não foi seguida por o atum ser um dos peixes com maior acumulação de 
Hg (Ashraf 2006). 
 O esforço de amostragem foi de cerca de 12 horas, sendo as armadilhas, 
colocadas ao anoitecer e recolhidas ao amanhecer. A escolha deste período de 
amostragem deve-se a uma maior actividade da espécie neste período do dia (Correia 
1998), aumentando-se, assim, a probabilidade de captura. 
2.2.2. Recolha de dejectos de lontra 
 A metodologia para a recolha de dejectos de lontra passou pela realização de 
transectos (6 a 10 km) com pontos de recolha a cada 1 km (Fig. 1 a 3). O tamanho dos 
transectos variou consoante o tamanho das áreas de estudo. Os transectos 
compreenderam sempre a totalidade dos campos de arroz. Em cada ponto estabeleceu-se 
uma área circular com diâmetro não inferior a 50 metros, localizados o mais perto 
possível da linha de água, de forma a aumentar a probabilidade de recolha de amostras.  
 Os dejectos foram recolhidos com auxílio de um saco de plástico e sem contacto 
com qualquer fonte de contaminação exterior (não se usou pinça nem as mãos), e de 
imediato colocados no interior de uma geleira com termoacumuladores para posterior 
























2.2.3. Recolha de regurgitações de cegonha-branca 
 A recolha de regurgitações decorreu nos locais de nidificação. As cegonhas-
brancas nidificam preferencialmente em estruturas altas (e.g. árvores ou edifícios). 
Neste trabalho, o local mais comum de recolha de regurgitações, devido às 
características da área de estudo e à sua elevada acessibilidade, foram os escombros de 
casas abandonadas ao longo da planície alentejana e alguns barracões destinados ao 
armazenamento de peças agrícolas. Adicionalmente foram recolhidas algumas amostras 
em locais de alimentação, como por exemplo os canteiros dos arrozais. As amostras 
recolhidas nos locais de nidificação foram-no directamente por baixo dos ninhos de 
modo a não perturbar a actividade reprodutora. Quanto às regurgitações recolhidas nos 
locais de alimentação, a identificação positiva foi conseguida por observação directa dos 
indivíduos em alimentação e/ou por comparação da forma e tamanho das amostras 
obtidas junto aos ninhos. 
 A recolha e armazenamento das regurgitações seguiu um procedimento 
semelhante ao descrito para os dejectos de lontra. 
 
2.2.4. Processamento pós-recolha das amostras 
Uma vez em laboratório as amostras passaram por uma série de etapas que estão 
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Fig. 5 – Representação esquemática do tratamento dado às amostras de dejectos e 
regurgitações  
 
Como se pode observar na figura 4, no caso do lagostim, a análise incidiu sobre 
dois tecidos distintos: músculo e exosqueleto. Previamente à recolha de amostras para 
análise de metais, os lagostins capturados foram medidos e pesados. O músculo foi 
submetido a digestão por microondas, obtendo-se uma solução homogénea a ser alvo 
dos procedimentos a seguir descritos para a análise de metais. O exosqueleto foi 
submetido a digestão ácida em vaso aberto; no entanto, tal só foi necessário para a 
análise do Cd não tendo sido realizada qualquer tipo de digestão para a análise de Hg. 
As amostras de dejectos e regurgitações tiveram um tratamento distinto das do 
lagostim (Fig.5), tendo as amostras sido maceradas e analisadas directamente para a 




2.3. Preparação das amostras para a quantificação de metais 
Os lagostins capturados foram descongelados à temperatura ambiente, durante a 
noite e secos usando papel absorvente. Os indivíduos foram passados sobre papel 
absorvente várias vezes até não existirem marcas de humidade (Anastácio 1993). Após 
este processo, pesaram-se e mediram-se os indivíduos, e registou-se o sexo, o estado 
reprodutor e outras observações relevantes (e.g. coloração). Cada lagostim foi então 
dissecado num estado semi-congelado de modo a reduzir possíveis contaminações por 
libertação de fluidos de outros órgãos e perda de fluidos do tecido em análise (Hothem 
et al. 2007). Depois da remoção do exosqueleto e do intestino, armazenou-se o 
exosqueleto em caixas de petri a -18ºC. Todo o tecido muscular foi imediatamente 
processado. 
 Todas as amostras de matéria seca amostrada (exosqueleto, dejectos e 
regurgitações), foram descongeladas no interior de uma estufa a 30ºC durante a noite. 
Após descongelamento, a cada amostra de dejecto e regurgitação foi retirada uma sub-
amostra de cerca de 1,2 g para análise química, sendo o restante material de novo 
armazenado no congelador para posterior triagem conducente à análise de dieta. 
 O material sub-amostrado para análise do conteúdo em metais foi macerado 
usando um almofariz e pilão de modo a se obter uma amostra o mais homogénea 
possível. Parte da amostra foi submetida à análise automática de Hg (DMA) enquanto a 
restante foi utilizada para determinação de humidade a 105ºC e posterior digestão ácida 
para determinação de Cd (Fig.5). 
 
 2.4. Quantificação de metais pesados  
Todas as soluções foram preparadas usando água ultrapura com resistividade 
18.2 MΏ cm-1 obtida a partir de um sistema de purificação de água Milipore Milli-Q 
(Millipore, Bedford, MA). Os reagentes usados na digestão foram HClO4 e HNO3 a 
65% (w/v) e H2O2 a 30% (w/v). Todos os reagentes usados têm grau de pureza 
suprapuro de Merck, Darmstadat, Alemanha. As soluções padrão de calibração para o 
Hg e para o Cd foram preparadas, mesmo antes de serem usadas, por diluição de 
soluções stock mono-elementares (Merck Spectrosol-grade) de 1000 mg.L-1 de cada 
elemento. As soluções de controlo de qualidade foram preparadas segundo o mesmo 
procedimento, mas utilizando soluções independentes. O modificador de matriz 
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utilizado para forno de grafite foi o fosfato de amonium, c(NH4H2PO4) = (100±2) g.L-1  
com grau de pureza suprapuro adequado a forno de grafite (Merck, Germany). 
Todo o material usado foi lavado com solução ácida de HNO3 suprapur e, de 
seguida, com água ultrapura. 
 
 2.4.1. Decomposição e dissolução das amostras 
Devido à natureza das amostras, foi necessária a sua digestão para posterior 
quantificação dos metais. Apenas para as análises de Hg em exosqueleto, regurgitações, 
e dejectos não foi necessário a sua digestão tendo-se feito a medição directamente no 
material de estudo.  
O músculo de lagostim foi sujeito a digestão ácida em vaso fechado tendo sido a 
quantificação de metais realizada nas soluções obtidas. Os dejectos, regurgitações e 
exosqueletos foram sujeitos a digestão ácida com vaso fechado. A decisão do uso de 
diferentes digestões justificou-se com o facto de matrizes predominantemente orgânicas 
serem mais facilmente digeridas usando Microondas. 
 
 2.4.1.1. Digestão ácida em vaso fechado (Microondas) 
Para a digestão em vaso fechado usou-se um aparelho de Microondas de marca 
Milestone ETHOS Plus Microwave Labstation (Milestone, Sorisole, Italy).  
 Pesou-se uma quantidade de amostra equivalente a um máximo de 2 g em peso 
húmido. Após pesagem adicionou-se 3 ml de HNO3, 1 ml de H2O2 e 5 ml de H2O às 
amostras previamente pesadas e colocados nos vasos de reacção. Assim, expôs-se as 
amostras a 195ºC e 1000 W com uma taxa de subida de cerca de 17ºC/min e manteve-se 
essa temperatura por 20 minutos. A amostra foi arrefecida durante 2 horas  e o volume 
foi perfeito até 50 ml usando água desionizada. De seguida, retirou-se 10 ml de cada 
amostra para frascos de polietileno para posterior análise de Cd em câmara de grafite. 
Aos restantes 40 ml adicionou-se 0,4 ml de dicromato de potássio para preservação do 
Hg em solução.  
 2.4.1.2. Digestão ácida em vaso aberto  
Neste tipo de digestão utilizou-se cerca de 0,2 a 0,5g de amostra seca a 105ºC 
numa cápsula de platina tendo sido transferida para um copo de Teflon. Como este tipo 
de amostras apresenta elevado teor em matéria orgânica, realizou-se um pré-tratamento 
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da amostra adicionando-se 3 ml de HNO3 e 2ml de H2O2, a fim de evitar projecções 
quando da adição de HClO4. Tapou-se com vidro de relógio e deixou-se digerir, em 
placa eléctrica, evaporando até á secura. Após este pré-tratamento, adicionou-se 3ml de 
HNO3, 3ml HClO4 e 5ml de HF e deixou-se digerir em placa eléctrica durante cerca de 
15 minutos evaporando-se até á secura.  
Sempre que a solução atacada, resultante das adições anteriores, não ficava clara 
e translúcida, após secagem da solução, adicionava-se 2,5ml de H2O quente, 2,5 ml de 
HNO3 e 1,25 ml de HClO4, seguindo-se de novo um período de secura. Este 
procedimento foi repetido até á dissolução total da amostra. Após cumprimento do 
critério acima referido, deixou-se arrefecer a amostra, e adicionou-se 2,5ml de H2O 
quente e 2,5 ml de HNO3. Durante a adição houve o cuidado lavar as paredes para evitar 
perda de amostra. De seguida, transferiu-se a amostra para um frasco de polietileno e 
lavou-se o vaso com um volume total de 20 ml de água desionizada perfazendo um 
volume total de 25 ml. 
 
 2.4.2. Quantificação de Hg 
Para a determinação de Hg no exosqueleto de lagostim e em dejectos e 
regurgitações dos predadores utilizou-se um espectrómetro de absorção atómica de 
análise directa (Millestone, Middletown, Ct, USA) com barcas, de colocação de 
amostra, de níquel e quartzo com capacidade para 500 µL. O oxigénio (em botija a alta 
pressão) (99.99965 %) é transferido para o aparelho a uma pressão de 65 psi e a um 
fluxo de 200 ml por minuto. Para o músculo utilizou-se um espectrofotómetro de 
fluorescência atómica. 
 2.4.2.1. Determinação de Hg com um analisador automático 
  Neste procedimento utilizou-se cerca de 0,2g de amostra, previamente submetida 
a secagem a 30ºC, para duas barcas perfazendo um peso final combinado de cerca de 
0,3 a 0,4g de amostra que era colocado no carrossel do DMA e efectuada a análise. 
 A análise do Hg no DMA através de uma sucessão de processos: i) 
Decomposição térmica, ii) Conversão catalítica, iii) Amalgamação e iv) 
Espectrofotometria de Absorção atómica. Assim, a amostra é seca no interior do DMA e 
de seguida decomposta termicamente libertando-se o Hg sob a forma de vapor. Esse 
vapor é arrastado por um fluxo de oxigénio ao longo do forno catalítico onde são retidos 
óxidos, halogéneos, azoto e enxofre, sendo todas as formas de Hg reduzidas ao estado 
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elementar e arrastadas para o amalgamador de ouro, onde são retidas, sendo os restantes 
gases produzidos arrastados para fora do sistema. O amalgamador é então aquecido até 
900ºC dando-se a vaporização do Hg, sendo este arrastado até às células de medida 
onde se faz incidir luz de comprimento de onda de 253,7 nm.  
 A gama de concentrações em estudo (gama de trabalho) é de 10 a 300 ng de Hg. 
No inicio de cada dia de trabalho fez-se a validação da curva de calibração armazenada. 
A precisão do método foi avaliada com ensaios em duplicado, tanto dos materiais de 
referência como das amostras, utilizando-se como critério de aceitação um desvio 
relativo de 10%. A fiabilidade foi avaliada a partir da análise materiais de referência, 
nomeadamente CE-278, registando-se desvios não superiores a 10%. 
 2.4.2.2. Determinação de Hg por fluorescência atómica  
 Neste método houve a necessidade de um pré-tratamento das amostras tendo 
estas sido digeridas com microondas (cap. 2.4.1.1). Antes das medições foi adicionado 
0,4ml de hidroxilamina. A espectofotometria de fluorescência atómica do vapor frio 
(CVAFS) consiste na detecção do sinal de fluorescência emitido pelo Hg devido á 
excitação até ao estado fundamental. Neste método, todo o Hg presente passa a Hg0 
devido à adição de cloreto estanoso (SnCl2) na câmara de reacção do aparelho. Após 
esta reacção, o Hg volatilizado é arrastado por uma corrente de Árgon e passa pelas 
células de leitura obtendo-se a sua fluorescência. A gama de valores quantificados 
variou entre 0,05 a 1 µg/l. A fiabilidade do método foi avaliada a partir da análise de 
materiais de referência não se registando erros relativos superiores a 15%. 
  
 2.4.3. Quantificação de Cd 
A determinação de Cd foi realizada por espectrometria de absorção atómica 
electrotérmica (ETAAS) num espectrómetro SOLAAR M Series Thermo Electron 
equipado com uma “furnace head” Zeeman, um amostrador automático FS 95 (Thermo 
Electron Corporation, Cambridge, UK) e tubos de grafite pirolíticos (Thermo Scientific, 
Germany). Os volumes de amostra, as rampas e tempos de retenção para as 
temperaturas de secagem, incineração, atomização e limpeza foram optimizados para a 
obtenção de absorção máxima e mínimo ruído. Para a quantificação usou-se apenas os 
picos de absorvância. Todas as soluções padrão foram preparadas com HNO3 a 10%. 
Foram usadas lâmpadas de cátodo oco.  
 26 
 2.4.3.1. Determinação de cádmio por ETAAS 
Este método consistiu em 5 etapas: i) secagem (100ºC), ii) secagem (150ºC), pirólise 
(700ºC), atomização (1500ºC) e limpeza (2400ºC). Às amostras, foi adicionado 200 µg 
de modificador de matriz, durante a análise. A leitura da amostra dá-se após a 
atomização. A gama de valores estudados variou entre 0,1 e 1,5 µg/l tendo-se realizado 
padrões de controlo de 5 em 5 amostras de 0,75 µg/l. No início de cada sessão de 
trabalho realizou-se uma recta de calibração. A recta de calibração foi validada se r2 
obtido inferior a 0,99 e a diferença entre a ordenada na origem e o branco obtido não 
superior a 0,003.  
 
 2.5. Estimação do peso seco das amostras 
 A humidade foi calculada para se poder avaliar o teor de metais pesados nas 
amostras com base no seu peso seco. Esta determinação é independente da 
quantificação pois a secagem das amostras levaria à perda de metais. Assim, pesou-se o 
cadinho (ou cápsula) a utilizar, previamente tarado a 105ºC (m1), introduziu-se a 
amostra e pesou-se o cadinho com a amostra no interior (m2) e secou-se na estufa a 
105ºC durante 24 horas. Depois retirou-se a cápsula da estufa e deixou-se arrefecer no 
exsicador durante, pelo menos, 45 minutos e pesou-se de novo (m3) sendo esta operação 
repetida até se obter uma massa constante. Considerou-se massa constante quando a 
diferença entre as duas pesagens sucessivas não excedia 5mg. Todas as pesagens foram 
realizadas num balança calibrada (AT 200 Mettler) com precisão 0,0001g. 
Calculou-se o teor em humidade da amostra, 20Hc , expresso em percentagem 













2.6. Determinação do regime alimentar dos predadores 
 Em laboratório, a porção dos dejectos e regurgitos destinados á determinação 
das dietas foram colocados, depois de secos, em frascos de plástico onde lhes foi 
adicionado detergente e água quente de modo a separar os resíduos alimentares não 
digeridos do material mucilagenoso. Depois de algum tempo em repouso (cerca de 1 
hora) até arrefecer, o material foi passado por um filtro de 0,2mm e colocado numa 
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caixa de petri para a triagem das estruturas constituintes e posterior contagem, 
identificação e, quando possível e necessário, medição. Como material de interesse 
incluem-se: i) asas, antenas, antênulas e patas de insectos, ii) urópodes, telsons, dentes 
gástricos, gastrólitos, mandíbulas e anténulas de lagostins; iii) escamas, mandíbulas, 
maxilares, pré-maxilares, pré-opérculos e vértebras, no caso de espécies ícticas, iv) 
vértebras de anfíbios, v) escamas e mandíbulas de répteis, vi) penas e ossos de aves, e 
vii) pêlos e dentes de mamíferos.  
 Os resultados obtidos foram expressos em frequência relativa (FR) e 
percentagem de biomassa (PB) (Trindade et al. 2002). A biomassa de cada um dos 
indivíduos (lagostim e peixes) ingeridos foi determinada recorrendo á medição de 
determinadas estruturas e posterior cálculo recorrendo a rectas de regressão (ver ponto 
2.8.3).  
 
2.7. Tratamento estatístico 
A análise estatística foi efectuada recorrendo aos softwares SPSS 17.0 e Excel 
(Microsoft Office 2003). O nível de significância utilizado para todos os testes foi de 
5%. 
 
2.7.1. Normalidade e homocedasticidade 
No início de qualquer análise estatística foi testada a normalidade e a 
homocedasticidade dos dados. A normalidade foi estudada recorrendo aos testes de 
Kolmogorov-Smirnov e ao teste de Shapiro-Milk (Zar 1996, Quinn et al. 2002). Para o 
estudo da homocedasticidade utilizou-se o teste de Levene. Consoante o resultado 
obtido optou-se pelo uso de testes paramétricos ou não paramétricos. 
 
 2.7.2. Análise de variância 
 Este tipo de análise permitiu a comparação do consumo de lagostim e dos níveis 
de metais entre as áreas de estudo e entre os períodos de tempo estudados.Utilizaram-se 
ANOVAS unifactorias quando as variáveis em estudo apresentavam normalidade e 
homocedasticidade. Na ausência do cumprimento destes pressupostos utilizaram-se 
testes não paramétricos, nomeadamente, Kruskall-Wallis (K-W) e Mann-Whitney-
Wilcoxon (M-N). Este último, á semelhança de um teste t, só foi utilizado para a 
comparação de pares de amostras. 
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 2.7.3. Análise de regressão 
A análise de regressão permitiu o cálculo das concentrações de metais pesados 
utilizando valores de absorvância, tendo-se criado as rectas a partir de concentrações 
conhecidas e tendo-se feita a correspondência com as absorvâncias obtidas. Também 
permitiu o cálculo das biomassas dos indivíduos identificados nas dietas através das 
equações obtidas por Prenda et al. (2002).  
 
 2.7.4. Análise de correlação 
Utilizou-se este tipo de análise para avaliação da significância da relação entre 
os níveis de metais pesados obtidos para os materiais de estudo a nível dos predadores e 
os níveis encontrados para a espécie-presa. Além disso, também se tentou testar a 
relação entre a percentagem de biomassa consumida da espécie-presa e os níveis de 
metais pesados encontrados nos predadores. Devido ao uso de médias para as análise de 
correlação, o nível de significância foi calculado recorrendo a uma correlação de 
Pearson (Quinn et al. 2002).  
 
3. Resultados 
 3.1. Parâmetros físico-químicos 
 Os parâmetros físico-químicos da água registados não apresentaram diferenças 
significativas quando amostrados em diferentes períodos de tempo (Tabela 1). No 
entanto os resultados mostraram diferenças significativas para os diferentes locais de 
estudo relativamente a todos os parâmetros registados com excepção da temperatura 
(Tabela 2, Fig. 9 a 11).  
 
Tabela 1 - Valores médios e desvio padrão dos parâmetros físico-químicos da água 
obtidas em diferentes períodos de amostragem  








Fevereiro 15,59±2,87 410,65±259,67 247,29±155,96 7,39±0,65 
Abril - 366,60±224,48 230,34±120,87 6,96±0,39 




Tabela 2 – Valores médios e desvio padrão dos parâmetros físico-químicos da água 
avaliados nas 3 áreas de estudo. 








Murta 18,45±3,59 283,04±145,59a 175,68±85,55ª 6,64±0,50ª 
Barrosinha 16,78±2,03 384,65±113,25a 232,04±61,94ª 7,91±0,35b 
Nogueira 17,58±0,20 660,12±150,29b 271,06±88,61b 7,49±0,60ab 

















Fig.9 – Boxplot (mediana e percentis) representativo dos valores de condutividade 















Fig.10 – Boxplot (mediana e percentis) representativo dos valores de TDS nas 3 áreas de 





















Fig.11 – Boxplot (mediana e percentis) representativo dos valores de pH obtidos nas 3 
áreas de estudo. (MUR- Murta/Cachopos; BAR – Barrosinha; NOG – Nogueira).  
 
 Os locais com valores de TDS e condutividade mais baixos e mais elevados 
foram Murta e Nogueira (Fig. 9 e 10), respectivamente. 
 O valor médio de pH mais elevado foi observado na área de Barrosinha, 
enquanto em Murta/Cachopos se registou o mais baixo (Fig.11). Quanto à temperatura, 
Murta foi o local com valor médio mais elevado, enquanto Barrosinha apresentou o 
mais baixo. Assim, os resultados obtidos sugerem importante variação espacial no que 
toca a factores abióticos sendo Nogueira o local com maiores diferenças relativamente 
aos outros. 
 
 3.2. Abundância relativa de lagostim 
 Os dados de abundância indicam que o lagostim existe em maior abundância na 
área de Murta e em menor abundância na área de Barrosinha (Tabela 3, Fig. 13). 
 
Tabela 3 - Tabela resumo com total de indivíduos capturados e abundâncias relativas 


































Local Mês Nº indivíduos capturados (N) 
Abundância Relativa 
(nº Indivíduos/armadilha) 
Fevereiro 11 1,222 
Abril 10 1,111 
Maio 14 1,556 
Murta 
Junho 11 1,222 
Fevereiro 3 0,333 
Abril 4 0,444 
Maio 4 0,444 
Barrosinha 
Junho 2 0,222 
Fevereiro 15 1,667 
Abril 7 0,778 
Maio 3 0,333 
Nogueira 













Fig.13 – Abundância e desvio padrão relativos de lagostim obtidos para os 3 locais. As 
diferenças significativas entre os locais usando o teste K-W estão representados por 
letras (a,b). 
 
 3.3. Regime alimentar dos predadores 
  3.3.1. Lutra lutra 
 Da análise dos 124 dejectos de lontra recolhidos no conjunto das três áreas 
estudadas foi possível confirmar a elevada importância do lagostim enquanto recurso-






Tabela 4 – Espectro alimentar da lontra no total das 3 áreas de estudo (N – número de 
ocorrências; FR – Frequências relativas de indivíduos consumidos (%); B – Biomassa 
(g); PB – Percentagens de Biomassa (%)) 
 
Categorias de presa N FR(%) B(g) PB(%) 
Classe Insecta 4 1,1 - - 
Classe Crustacea 247 70,4 2325,1 65,9 
    Procambarus clarkii 247 70,4 2325,1 65,9 
Classe Actinopterygii 16 4,6 636,0 18,0 
     Liza ramada 8 2,3 636,0 18,0 
     Liza sp 4 1,1 - - 
     Solea solea 1 0,3 - - 
     Ameiurus melas 1 0,3 - - 
     Cobitis paludica 1 0,3 - - 
     Salmo trutta 1 0,3 - - 
Classe Osteichtyes 52 14,8 198,3 5,6 
     Anguila anguila 15 4,3 189,2 5,4 
    B. bocagei 2 0,6 - - 
    Gambuzia holbrooki 19 5,4 9,1 0,3 
    Lepomis gibbosus 2 0,6 - - 
Pisces NI 14 4,0 - - 
Classe Amphibia 29 8,3 368,6 10,4 
     Hyla sp 3 0,9 17,0 0,5 
     Pelophylax peresi 8 2,3 211,6 6,0 
     Pelobates cultripes 6 1,7 60,0 1,7 
Anuro NI 11 3,1 80,0 2,3 
Uroduelo NI 1 0,3 - - 
Classe Aves 1 0,3 - - 
Ave NI 1 0,3 - - 
Classe Mammalia 2 0,6 - - 
     Apodemus sylvaticus 1 0,3 - - 
Mamífero NI 1 0,3 - - 
Total 350 100,0 3527,8 100,0 
 
 Embora o lagostim seja a presa mais consumida, o seu consumo não foi 
uniforme ao longo do tempo. observaram-se oscilações significativas no que toca à 
frequência relativa (F(10) = 6,038; p = 0,024), mas não relativamente à percentagem de 
biomassa (F(10) = 2,773; p = 0,120) embora as duas variáveis apresentem 
comportamentos semelhantes, verificando-se uma maior variação temporal em 
Barrosinha (Fig.14 e 15). Já no que se refere à variação espacial, as diferenças 
observadas no consumo relativo desta presa não mostrou ser significativas, registando-



















































Fig. 14 – Representação gráfica do consumo de lagostim pela lontra expresso em 
frequência relativa (nº indivíduos de lagostim consumidos/nº total de indivíduos 















Fig. 15 – Representação gráfica do consumo de Lagostim pela lontra expresso em 
percentagem de biomassa (peso total de lagostim consumido/peso total consumido) nas 
3 áreas de estudo ao longo do tempo. 
 
 3.3.2. Ciconia ciconia 
 À semelhança do observado para lontra, o espectro alimentar da cegonha 
confirmou o papel do lagostim como presa-dominante, ainda que a classe Insecta 
 34 
também se revele um importante recurso trófico, nomeadamente coleópteros com 
destaque para as espécies Akis granulifera e Melolontha papposa. (Tab.5).  
 
Tabela 5 – Espectro alimentar da cegonha no total das 3 áreas de estudo (N – número de 
ocorrências; FR – Frequências relativas de indivíduos consumidos (%); B – Biomassa 
(g); PB – Percentagens de Biomassa (%)) 
Categoria N FR(%) B(g) PB(%) 
Classe Insecta 126 35,7 16,2 1,6 
Ordem Coleoptera 121 34,3 16,2 1,6 
Família Carabidae 10 2,8 0,9 0,1 
     Scarites occidentalis 10 2,8 0,9 0,1 
Família Scarabidae 2 0,6 0,0 - 
     Bubas sp 1 0,3 0,0 - 
Scarabaideo NI 1 0,3 - - 
Familia Silphidae 1 0,3 0,0 - 
Família Tenebrionidae 62 17,6 11,0 1,1 
     Tenebrionídeo NI 9 2,5 5,3 0,5 
     Akis granulifera 53 15,0 5,8 0,6 
Família Melolonthidae 46 13,0 4,3 0,4 
     Melolontha papposa 46 13,0 4,3 0,4 
Ordem Heminoptera 2 0,6 0,0 - 
Insecto NI 3 0,8 0,0 - 
Classe Crustacea 221 62,6 982,0 98,4 
     Procambarus clarkii 221 62,6 982,0 98,4 
Classe Amphibia 1 0,3 - - 
Ordem Caudata 1 0,3 - - 
     Urodelo NI 1 0,3 - - 
Classe Aves 3 0,8 - - 
Ave NI 3 0,8 - - 
Classe Mammalia 2 0,6 - - 
Ordem Rodentia 2 0,6 - - 
Família Cricetidae 1 0,3 - - 
     Microtus Duodecimcostatus 1 0,3 - - 
Família Muridae 1 0,3 - - 
     Mus sp 1 0,3 - - 
Total 353 100,0 998,2 1 
 
 Ao contrário do que acontece para o caso da lontra, o regime da cegonha não 
apresenta importantes variações temporais, tanto quanto a FR (F(9) = 0,121 p = 0,945) 
como a PB (F(9) = 0,367 p = 0,780), mas quanto à variação espacial observam-se 
diferenças significativas ao nível de FR (F(8) = 5,124; p = 0,050), ainda que o mesmo 
não se verifique quanto a PB ( F(8) = 2,264; p = 0,151) (Fig. 16 e 17).  
 A análise de regurgitações de cegonha revela que esta, embora se alimente nas 







































Enquanto a lontra alterna entre lagostim, peixe e anfíbios, a cegonha alterna entre 
lagostim e insectos, predando apenas ocasionalmente outras aves e mamíferos. Nunca se 











Fig. 16 - Representação gráfica do consumo de lagostim pela cegonha expresso em 
frequência relativa (nº indivíduos de P.clarkii consumidos/nº total de indivíduos 












Fig.17 - Representação gráfica do consumo de lagostim pela cegonha expresso em 
percentagem de biomassa (peso total de lagostim consumido/peso total consumido) nas 
3 áreas de estudo ao longo do tempo. 
 
3.4. Contaminação por metais pesados 
 Para a análise de variância dos teores de metais obtidos agruparam-se as 
amostras em 3 períodos distintos definidos tendo em conta o regime de inundação dos 
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arrozais e a actividade do lagostim: Período 1 (Fevereiro), Período 2 (Abril), Período 3 
(Maio e Junho). A maior actividade de lagostim corresponde ao período de maior 
alagamento dos arrozais ocorrendo durante o período 2 (Abril). Em Barrosinha o 
alagamento ocorreu durante o período 3 (Maio). 
 
3.4.1.Contaminação em P.clarkii 
3.4.1.1. Contaminação no músculo caudal 
Para a análise de contaminação no lagostim utilizaram-se cerca de 37 indivíduos 
tendo os teores de Hg nas amostras variado entre 0,06 e 1,04 mg/kg ps (peso seco). Os 
valores médios obtidos para cada área em cada um dos períodos de estudo estão 
resumidos na tabela 6. 
 
Tabela 6 – Teores de Hg (mg/Kg ps) em músculo de P.clarkii. 
[Hg] mg/kg ps Local Período 
Média Desvio padrão 
1 0,194 ±0,130 
2 0,336 ±0,140 Murta 
3 0,206 ±0,185 
1 0,112 ±0,047 
2 0,202 ±0,102 Barrosinha 
3 0,348 ±0,117 
1 0,103 ±0,051 
2 0,669 ±0,520 Nogueira 
3 0,219 ±0,138 
 
Verificou-se a existência de diferenças significativas entre os 3 períodos 
analisados ( χ2(2) = 6,250; p=0,044) mas não a nível espacial ( χ2(2)= 0,441; p=0,802). 
Estes resultados expressam o que se pode observar na figura 18, observando-se poucas 
diferenças entre os três locais, e verificando-se uma tendência para um aumento das 
concentrações de Hg no período 2, com excepção da Barrosinha onde o aumento se 






Fig.18 – Boxplot (mediana e percentis) representativo dos níveis de Hg (mg/kg ps) no 
músculo de lagostim nas 3 áreas para os 3 períodos definidos (MUR – Murta/Cachopos; 
BAR – Barrosinha; NOG – Nogueira). 
 
 Quanto ao caso das concentrações de Cd obtiveram-se valores entre 0,02 e 2,22 
mg/kg ps estando os teores obtidos resumidos na tabela 7. 
 
Tabela 7 – Teores de Cd (mg/Kg ps) em músculo de lagostim. 
 





1 0,075 ±0,029 
2 0,158 ±0,127 Murta 
3 0,118 ±0,055 
1 0,204 ±0,236 
2 0,042 ±0,014 Barrosinha 
3 0,257 ±0,143 
1 1,998 ±0,051 
2 1,657 ±0,520 Nogueira 
3 0,587 ±0,378 
 
 
Não se registaram diferenças significativas entre os 3 períodos considerados 
((χ2(2) = 0,152; p = 0,927) não se podendo por isso falar num padrão temporal definido 
como no caso dos níveis detectados para Hg, enquanto para a variação espacial se 
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registaram diferenças significativas (χ2(2) = 21,883 p = 0,0001), sobretudo no que toca 
à comparação de Murta e Barrosinha com Nogueira, que claramente se destaca (Fig. 19 





Fig.19 – Boxplot (mediana e percentis) representativo dos níveis de Cd em músculo de 
lagostim nas 3 áreas para os 3 períodos definidos. 
(MUR- Murta/Cachopos; BAR – Barrosinha; NOG – Nogueira). 
 
 





Fig.20 – Boxplot (mediana e percentis) representativo dos níveis de Cd (mg/kg ps) em 
músculo de P.clarkii clarkii, nos 3 locais.  




 Os resultados obtidos, tornam claro que a contaminação por estes dois metais no 
espaço e no tempo não é regida pelos mesmos princípios. 
 
 3.4.1.2. Contaminação no exosqueleto 
 A análise do teor destes metais no exosqueleto permitiu determinar a 
distribuição destes metais no corpo do animal. Assim, determinou-se se o exosqueleto 
funciona como estrutura de exclusão ou de acumulação de metais. Além disso, avaliou-
se a interferência desta estrutura nas análises de dejectos e regurgitações visto que não 
se excluíram estas estruturas. Assim, obtiveram-se valores de concentração de Hg entre 
0,02 e 0,06 mg/kg e valores de concentração de Cd entre 0,08 e 2,62 mg/kg no 
exosqueleto. Para os teores de concentração de Hg no exosqueleto de lagostim pode-se 
verificar que os valores registados são muito reduzidos comparando com o observado 
no respectivo músculo, estando estes valores perto do limite de quantificação e não 
variando ao longo do tempo como tinha sido observado para o músculo. Os teores de 
Cd, registados apresentam uma razão M/E (músculo/exosqueleto) cuja média variou 
1,08 ± 0,5723 mantendo-se este rácio constante ao longo do tempo e em todas as áreas. 
Pôde-se verificar um ajustamento da recta de regressão de cerca de 98,78% (p < 0,0001) 




























Fig. 21 – Análise de regressão para os níveis de Hg obtidos para o exosqueleto de 
lagostim em função dos níveis de Hg obtidos para o tecido muscular. 
 
 




























Fig.22 – Análise de regressão linear para os níveis de Cd obtidos para o exosqueleto em 
função dos níveis de Cd obtidos para o tecido muscular. R2 de Pearson. 
 
 3.4.2. Contaminação em Lutra lutra 
 Os níveis de Hg detectados em dejectos de lontra variaram entre 0,02 e 1,4 
mg/kg ps apresentando-se na tabela 8 os valores médios obtidos para cada uma das 
áreas em cada um dos períodos. 
 
Tabela 8 -  Valores médios de Hg (mg/kg ps) registados dejectos de lontra. 
 
[Hg] mg/kg ps Local Período 
Média Desvio padrão 
1 0,142 ±0,033 
2 0,184 ±0,131 Murta 
3 0,089 ±0,047 
1 0,062 ±0,026 
2 0,125 ±0,064 Barrosinha 
3 0,295 ±0,238 
1 - - 
2 0,636 ±0,562 Nogueira 
3 0,152 ±0,087 
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 Observando a figura 23, parece existir uma tendência para o aumento de 
contaminação por Hg na lontra no período 2. Contudo esta tendência parece não se 
verificar em Barrosinha em que o aumento mais acentuado ocorre no período 3.  
 
 
Fig.23 – Boxplot (mediana e percentis) representativo dos níveis de Hg, encontrado em 
dejectos de lontra, nas 3 áreas de estudo nos 3 períodos estudados. 
(MUR- Murta/Cachopos; BAR – Barrosinha; NOG – Nogueira). 
 
 
Nestas amostras detectou-se a variações temporais nas 3 áreas isoladamente: 
Murta (χ2(2) = 6,253 p = 0,044); Barrosinha (χ2(2) = 7,106 p = 0,029) e Nogueira (χ2(2) 
= 6,125  p = 0,013) (Tabela 8). Os três locais não diferem significativamente entre si 
(χ2(2) = 5,271 p = 0,072). Os três locais foram testados isoladamente pois não 
apresentam o mesmo comportamento temporal, não sendo replicados. 
 
As concentrações de Cd nas amostrais fecais de lontra apresentaram teores entre 
0,02 e 6,90 mg/kg ps, estando as médias obtidas para as 3 áreas nos 3 períodos 







Tabela 9 – Valores médios de Cd (mg/kg ps) registados em dejectos de lontra. 
 
[Cd] mg/kg ps Local Período 
Média Desvio padrão 
1 0,235 ±0,157 
2 1,406 ±1,369 Murta 
3 0,159 ±0,157 
1 1,683 ±0,820 
2 0,823 ±0,438 Barrosinha 
3 0,755 ±0,574 
1 - - 
2 4,189 ±2,909 Nogueira 
3 2,507 ±1,751 
   
 
 
Fig.24 – Boxplot (mediana e percentis) representativo dos níveis de Cd, encontrado em 
dejectos de lontra, nas 3 áreas de estudo nos 3 períodos estudados.  
(MUR- Murta/Cachopos; BAR – Barrosinha; NOG – Nogueira). 
 
 Verificou-se a existência de variação espacial (χ2(2) = 29,536 p < 0,0001), 
podendo-se observar que o local com concentrações mais elevadas de Cd é Nogueira e o 
menor é Murta (Figs. 24 e 25). Testando o efeito do tempo no total das amostras 
verificou-se a existência de diferenças ligeiramente significativas (χ2(2) = 6,125 p = 
0,047).De seguida, testou-se o efeito do tempo em cada uma das áreas não se detectando 
qualquer tipo de variação espacial significativa em nenhuma das áreas.  
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Letras diferentes mostram diferenças significativas usando o teste post-hoc de Dunnet. 
 
 
Fig.25 – Boxplot (mediana e percentis) representativo dos níveis de Cd em dejectos de 
lontra nas 3 áreas de estudo (MUR – Murta; BAR – Barrosinha; NOG – Nogueira) 
 
 3.4.3. Contaminação em Ciconia ciconia 
 As regurgitações analisadas apresentaram níveis de Hg entre os 0,02 e 1,27 
mg/kg (Tabela 10). 
 
Tabela 10 - Valores de Hg (mg/kg ps) registados em regurgitações de Ciconia ciconia. 
 
[Hg] mg/kg ps Local Período 
Média Desvio padrão 
1 0,217 ±0,306 
2 0,516 ±0,319 Murta 
3 0,143 ±0,113 
1 0,176 ±0,042 
2 - - Barrosinha 
3 0,350 ±0,612 
1 0,105 ±0,036 
2 0,736 ±0,371 Nogueira 






Nestas detectou-se a existência de variação temporal significativa (χ2(2) = 10,364; 
p = 0,006), mas não de espacial (χ2(2) = 0,028 p = 0,986). 
Testou-se o efeito do período em cada uma das áreas de estudo verificando-se a 
existência de diferenças significativas apenas em Nogueira (χ2(2) = 7,848; p = 0,020). 
Note-se que apesar de os valores obtidos em Murta não apresentarem significância 
estatística (χ2(2) = 5,099; p=0,078), estes apresentam uma clara tendência temporal 





Fig.26 – Boxplot (mediana e percentis) representativo dos níveis de Hg, 
encontrado regurgitações de cegonha, nas 3 áreas de estudo nos 3 períodos estudados.  
(MUR- Murta/Cachopos; BAR – Barrosinha; NOG – Nogueira). 
 
 
 Relativamente à análise das concentrações de Cd em regurgitações de cegonha 
detectaram-se teores de contaminação que variaram entre 0,01 e 2,51 mg/kg (fig. 27), 






Tabela 11 - Valores de Cd (mg/kg ps) obtidos em regurgitações de Ciconia ciconia. 
[Cd] mg/kg ps Local Período 
Média Desvio padrão 
1 0,036 ±0,034 
2 0,065 ±0,040 Murta 
3 0,767 ±0,892 
1 0,411 ±0,246 
2 - - Barrosinha 
3 0,347 ±0,166 
1 0,261 ±0,315 
2 0,249 ±0,412 Nogueira 
3 0,336 ±0,325 
 
 
 No global das amostras pode-se verificar a existência de diferenças significativas 
entre áreas (χ2(2) = 6,623 p = 0,036) e entre os períodos de amostragem períodos (χ2(2) = 
7,719
 
 p = 0,021). 
 A área responsável pela existência de significância foi a área de Murta 
apresentando diferenças significativas temporais  (χ2(2)  8,256 p =.0,016), ao contrário 
de Barrosinha (χ2(2) =  0,033  p = 0,855) e Nogueira (χ2(2) =  1,212 p = 0,545). 
 
 
Fig.27 – Boxplot (mediana e percentis) representativo dos níveis de Cd, encontrado em 






Fig.28 – Variação dos níveis de Cd, econtrados em regurgitações de Ciconia ciconia nas 
3 áreas de estudo 
 
 3.4.4. Relação entre os níveis de contaminação nos predadores e na presa. 
 Encontraram-se correlações significativas e positivas entre os níveis de Hg 
detectados na presa e os níveis de Hg detectados nos predadores (Fig.29). 
  
y = 0,8929x - 0,0443
R2 = 0,8673
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Fig.29 - Concentração média de Hg detectada nos predadores em função dos níveis 
detectados em P.clarkii.  
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 No caso do Cd podemos observar que os níveis apresentados na presa apenas 
estão correlacionados com os registados na lontra (r2=0,6964 p = 0,003 – Fig. 29).  
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Fig. 30 - Concentração média de Cd detectada nos predadores (y) em função dos níveis 
detectados em P.clarkii (x). 
 
3.4.5. Relação entre os níveis de metais na presa e os factores abióticos 
 Para os factores abióticos registados apenas se obtiveram correlações 
significativas com os níveis de Cd na presa. 
 
Tab. 12 – Coeficiente de correlação de Pearson (R2) obtidos para as correlações entre 
metais no lagostim e parâmetros físico-químicos. 
  
TºC Cond.(µS) TDS (mg/L) pH 
Hg 0,015 0,051 0,081 0,141 
Cd 0,942* 0,510* 0,494* 0,002 
     *correlações significativas para P<0,05. 
 
 4. Discussão 
 4.1. Contaminação de metais pesados na presa 
 Os níveis de Hg obtidos no tecido muscular do lagostim, parecem apresentar 
uma forte componente temporal, contudo, não parecem existir diferenças espaciais 
significativas. A variabilidade temporal dos níveis de Hg parece estar associada à 
inundação dos campos de arroz nos locais de estudo. Neste aspecto Murta e Nogueira 
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apresentam o mesmo comportamento, verificando-se um aumento de contaminação em 
Abril, constituindo Barrosinha a excepção. Nesse caso o alagamento dos canteiros de 
arroz dá-se em Maio coincidindo com o aumento de concentração de Hg.  
 As alterações induzidas pelo alagamento dos arrozais podem levar a um 
conjunto de alterações que provoquem oscilações nos níveis de Hg. Essas alterações 
poderão estar relacionadas com alterações do ciclo biogeoquímico do Hg (Mason et.al. 
2000), como alterações na taxa de fotorredução, oxidação-redução, aumento de 
actividade microbiana e complexação por ácidos húmicos (Oliveira et al. 2007). Outros 
factores que podem estar relacionados com este padrão de concentração de Hg podem 
incluir alterações do uso e ocupação do habitat e alterações no metabolismo do lagostim 
devido a aumento de actividade impulsionada por um aumento de temperatura e de água 
no meio.  
 Apesar de não se terem detectado diferenças significativas nos níveis de Hg 
entre as 3 áreas de estudo consideradas é possível ver (Tabela 6) que a área mais a 
montante (Nogueira) evidenciou uma média de concentração de Hg mais elevada, 
enquanto as áreas a jusante (Murta e Barrosinha) apresentaram médias de concentração 
de Hg mais baixas. Este facto é contrário ao referido em vários estudos semelhantes em 
que existe uma tendência para as espécies de aves marinhas e suas presas apresentarem 
concentrações de metais superiores relativamente às espécies dulçaquícolas (Tavares et 
al. 2007). O facto acima referido poderá ser consequência de a água usada para inundar 
os arrozais ser de origem subterrânea e proveniente de canal de irrigação (observação 
directa). A água transportada pelo canal parece provir de Alcácer do Sal sendo 
distribuído por Barrosinha e Murta. 
 Outro fenómeno que poderá ter influência nos resultados referidos será a própria 
fonte de Hg no sistema. A sua entrada no sistema poderá estar-se a dar por deposição 
atmosférica via poluição industrial. Esta fonte de poluição é difusa contribuindo para 
uma dispersão homogénea de Hg nos três locais. 
 
 Os níveis de Cd no músculo do lagostim variaram no espaço, mas não no tempo, 
sendo Nogueira o local com maiores concentrações de Cd (Fig.20). Este local apresenta 
teores cerca de 1 ordem de grandeza superiores aos observados nas restantes áreas 
(tabela 7). Estes resultados poderão estar associados à proximidade do local Nogueira 
de uma zona mineira abandonada (observação directa). Segundo o estudo realizado por 
Anderson (1997) a principal estrutura de entrada de metais no lagostim são as 
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brânquias, existindo assim uma importante componente de bioacumulação de Cd. Ou 
seja, as diferenças encontradas no tecido muscular de lagostim parecem ser resultado de 
condições intrínsecas aos locais de estudo como a sua geologia e uso agrícola, não se 
esperando que alterações sazonais resultantes de factores bióticos (e.g. metabolismo ou 
dieta) sejam capazes de provocar alterações nos teores apresentados para o Cd.  
 No início desta experiência, esperava-se que os diferentes locais de estudo 
apresentassem um gradiente salino tendo em conta a sua distribuição geográfica. 
Contudo tal não aconteceu, como veio a ser comprovado tento pela análise de metais 
(especialmente Cd) como pelos factores abióticos recolhidos. Ambos os conjuntos de 
dados indicam que Murta e Barrosinha são semelhantes enquanto Nogueira se destaca 
significativamente diferente das restantes (Fig. 9, 10 e 20).  
 Essas diferenças só se verificam para o Cd mas não para o Hg, mostrando, como 
esperado, que há diferenças no que toca à dinâmica de contaminação da cadeia 
alimentar destes dois metais. Assim, a concentração de Hg em presas e predadores 
parece depender de factores bióticos enquanto no caso do Cd parece depender de 
factores abióticos, ambos os factos evidenciados pela análise de correlações obtidas. 
 
 Os maiores teores de Hg registados na bilbiografia para as caudas de lagostim 
foram obtidos em ecossistemas ribeirinhos poluídos por fábricas de celulose onde se 
obteve concentrações de 4,7 a 9,6 µg/g (Vermeer et al. 1973). No mesmo tipo de 
sistema Wren e Stokes (1986) encontraram concentrações de cerca de 2,41 µg/g. Mais 
recentemente Hothem (2007), detectou níveis de Hg em P.clarkii de cerca de 0,178 a 
0,280 µg/g (peso húmido) e Gustin et. al. (2005), registou níveis de Hg em Pacifiscus 
(signal crayfish) entre 0,075 e 0,344 µg/g ps, sendo este último caso associado a uma 
contaminação moderada devido a exploração mineira. Tendo em conta que os valores 
anteriormente apresentados resultaram de estudos efectuados em zonas com efluentes 
contaminados, zonas de exploração mineira ou zonas com industrias de pasta de papel  e 
sendo esses valores semelhantes aos apresentados neste trabalho, pode-se considerar a 
existência de níveis de contaminação moderados nos locais de estudo. 
 Quanto aos valores de Cd registados são superiores aos detectados em Sanchéz-
Lopez et al. 2002 que variam entre 0,07 e 0,56 µg/g, e estão dentro da gama de valores 
obtidos por Otero (2003), embora os máximos obtidos por este sejam superiores aos 
determinados neste estudo. Os teores obtidos em Otero et al. (2003) são resultado do 
derramamento de águas ácidas não tratadas com alto teores de metais (especialmente 
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Zinco, cobre, cádmio, ferro e arsénio). Com base nestes dados sugere-se a existência de 
uma contaminação moderada por Cd nas áreas de estudo. 
 
  4.2. Contaminação de metais pesados nos predadores: Será o lagostim um 
factor determinante? 
 A variação temporal dos níveis de Hg detectados nos predadores apresenta uma 
forte correlação com a contaminação no lagostim. Os dados sugerem ainda uma 
interdependência entre os níveis detectados na presa e o consumo desta, resultando num 
padrão temporal semelhante quanto aos níveis de Hg apresentados para as três espécies, 
sendo isto especialmente notado no caso da lontra. Verifica-se que locais com consumos 
superiores de lagostim apresentam também níveis superiores de Hg, actuando a dieta 
como que um factor amplificador, verificando que quanto maior o consumo de lagostim 
maiores são os níveis nos predadores. Além disso, essa interdependência é reforçada 
pela ausência de diferenças significativas espaciais para este metal. Estes dados 
apontam para o lagostim como principal factor de contaminação nestes dois predadores. 
 Os dejectos de lontra, apresentam cerca de 89% das concentrações de Hg obtidas 
para o tecido muscular de lagostim. Consequentemente, isto sugere que não existe uma 
total eliminação dos níveis ingeridos através desta presa sendo esse valor de 
aproximadamente11%. Estes resultados sugerem que potencialmente estes 11% possam 
ser acumulados no organismo dos indivíduos em estudo. Estudos futuros devem 
elucidar a ordem de grandeza deste valor. No caso da cegonha, esta apresenta 
regurgitações com níveis de metais superiores à presa. Tal pode ser consequência de 
regurgitação de material não digerido ou de uma dieta com presas com níveis 
potencialmente superiores como os insectos. Concluindo, para o Hg, os níveis nos 
predadores parecem ser resultado de um efeito sinergético entre a contaminação das 
presas e o consumo destas.  
 Contudo, apesar de se afirmar que a dieta é um factor importante, neste estudo 
não foi possível comprová-lo na totalidade pois o consumo de lagostim foi 
relativamente elevado durante nas amostras analisadas, especialmente para a lontra. 
Para a cegonha, a escassez de amostra não permitiu inferências com relevância 
estatística quanto à dieta. 
 Ainda para os níveis de Cd, sugere-se que os níveis nos dejectos podem ser 
representativos das concentrações internas nos indivíduos, no entanto, sem estudos que 
o comprovem, não se fez esse tipo de análise. 
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 Resumindo e concluindo, o consumo de lagostim parece influenciar os níveis de 
metais pesados nos predadores, especialmente no caso da lontra. 
 
 4.3. Risco para as populações de predadores 
 Os níveis de Hg apresentados para a lontra, em média, foram superiores aos 
detectados em Josef et al. (2008) e Mason et al. (1986). Ambos os autores sugerem a 
existência de consequências a nível de efeitos sub-letais sendo natural o mesmo tipo de 
especulação para este trabalho.   
 Quanto aos níveis de Cd obtidos nos dejectos de lontra, estes são superiores aos 
teores reportados por Mason et.al. (1986) e por Han (1998), referindo-se a estes valores 
como valores elevados e com implicações para a viabilidade das populações. Quanto à 
cegonha, estão descritos níveis de limiar de toxicidade de 40 mg/kg nos rins em aves 
(Burger 2008), não se registado neste estudo valores dessa ordem de grandeza para as 
regurgitações. 
Um outro estudo realizado em aves, mais concretamente Gavia immer, aponta um limiar 
de concentração de Hg no alimento de 0,3mg/kg com consequências severas no fitness. 
Essa redução no fitness deveu-se à diminuição do número de ovos e fidelidade dos 
adultos (Barr 1986 in Scheuhammer et.al. 2007). 
  Embora se estejam a comparar espécies diferentes, poderá sugerir-se que alguns 
efeitos sub-letais na reprodução de cegonha-branca poderão existir, principalmente em 
Abril, onde foram detectados níveis mais elevados de Hg, mas apenas estudos futuros 
possam elucidar acerca desses efeitos. 
 Em jeito de conclusão, parecem não existir estudos ou argumentos para afirmar 
que as populações de predadores estudados estejam em risco, contudo deve ser posta a 
hipótese de existência de efeitos sub-letais sobre estas populações, o que deve ser 
objecto de estudos futuros 
 
 4.4.Implicações da ecologia trófica na contaminação 
 Comparando os níveis de Hg obtidos, para cegonha e lontra (Tabela 10 e 8), 
observou-se que, em média, as concentrações de Hg em regurgitações são superiores às 
dos dejectos. A explicação para este facto poderá residir em diferenças quanto ao 
processo de digestão e assimilação do alimento. No caso da lontra, o alimento, é 
ingerido parcialmente triturado através da mastigação e prossegue a sua passagem por 
todo o tubo digestivo até à saída sob a forma de dejectos. A cegonha ingere o alimento 
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na íntegra, começando o processamento mecânico no interior do papo e da moela. Ao 
contrário da lontra, o alimento não é totalmente processado, sendo as partes rígidas 
excluídas das fases finais da digestão pelo processo de regurgitação. Assim, essa porção 
não digerida não passa por órgãos de elevada assimilação de compostos orgânicos como 
os intestinos. Esta diferença pode levar a uma menor assimilação de Hg para o 
organismo pela cegonha em comparação à lontra, resultando em maiores níveis de Hg 
excluídos. Este facto faz com que regurgitações apresentem valores superiores aos 
dejectos. 
  
 Para o Cd, observa-se um comportamento inverso em relação ao obtido para Hg, 
observando-se que as médias obtidas para dejectos de lontra (Tabela 9) são claramente 
superiores às obtidas para os regurgitos (Tabela 11) de cegonha. Aqui há a considerar 
não apenas o efeito do aparelho digestivo mas também do aparelho excretor visto que o 
Cd é activamente excretado do organismo dos animais através da urina e fezes (Burger 
2007). Assim, os dejectos, como material de estudo, são muito mais representativos dos 
níveis internos de Cd que dos níveis internos de Hg. Este facto é consequência dos 
processos de retenção de Hg na matéria orgânica 
 
 Concluindo, parece que os níveis de Hg são resultado da interacção entre a 
contaminação de lagostim e variações no consumo deste ao longo do tempo enquanto 
para o Cd os níveis detectados em regurgitações e dejectos parecem ser dependentes das 
condições intrínsecas às áreas de estudo onde foram recolhidas. Contudo, observou-se, 
no caso dos regurgitos, que perante consumos muito elevados de lagostim, parece 
existir um aumento do teor de Cd em regurgitos.  
 
 Esta diferença pode não estar necessariamente associada à dieta mas sim ao local 
de alimentação. Esta afirmação vem do facto de os insectos predominantemente 
encontrados em dieta não serem grupos exclusivos de arrozal e pelo facto de ter sido 
observado cegonhas em alimentação não só no arrozal mas também nas terras 
adjacentes nesses períodos, especialmente terras em trabalho agrícola. Assim, a 
alimentação nos arrozais parece ser uma importante via de entrada de Cd no organismo 
da cegonha. 
 Por outro lado, a forte correlação encontrada entre os níveis de Cd detectados 
nos dejectos de lontra e o músculo caudal de lagostim continua a sugerir um papel da 
 53 
dieta. Porém, essa forte correlação pode ser resultado de ambas a espécie explorarem e 
estarem em contacto directo permanente no mesmo meio, enquanto as cegonhas podem 
ter áreas de alimentação bastante mais abrangentes. Ou seja, a lontra e o lagostim, 
exploram constantemente e unicamente o meio aquático e margens circundantes 
enquanto a cegonha além de explorar o arrozal pode explorar os outros tipos de cultura, 
alimentando-se de insectos, e pode ainda movimentar-se numa área muito superior às 
duas espécies anteriormente referidas. Ainda relativamente aos níveis de Cd na lontra, 
estes também podem ser resultado do consumo de presas exclusivamente aquáticas 
estando estas também sujeitas a fenómenos de biomagnificação em meio aquático. 
 Tendo em consideração os diversos factores envolvidos neste estudo, a lontra 
parece apresentar maior susceptibilidade no que toca a exposição a estes dois metais 
devido a características inerentes à sua fisiologia e ecologia podendo-se considerar essa 
generalização para os mamíferos em comparação com as aves, especialmente as 
ciconiformes. Assim, devido a diferentes mecanismos de processamento de alimento e 
de exploração de recursos, os mamíferos parecem apresentar maior vulnerabilidade a 
poluição ambiental destacando-se neste trabalho a contaminação por metais pesados. 
  
 4.5. Resposta dos predadores à disponibilidade de lagostim  
 Quando se lida com predadores oportunistas espera-se que estes respondam a 
oscilações da disponibilidade das presas. Neste caso a abundância de lagostim não 
parece ter influência no consumo desta espécie, indo este facto contra o esperado. 
 Ao contrário do que se esperava, o local com menor consumo é, aparentemente o 
local com maior abundância de lagostim, sendo este local Murta. Além disso, não 
parecem existir oscilações sazonais que motivem o padrão temporal observado na dieta 
dos predadores. Uma explicação possível para esse facto poderá estar relacionada com a 
abundância de outras presas e com uma possível “gestão” do uso de habitat por parte 
destas espécies. Outra opção poderá ser a não representatividade da amostragem 
efectuada no que toca ao valor de abundância real das áreas. 
 Quanto à primeira hipótese, no caso das lontras, os indivíduos podem estar a 
alimentar-se no canal principal de irrigação ou mesmo no estuário do Rio Sado, tendo-
se confirmado a existência na dieta de espécies marinhas como a Solea solea. Sendo, 
assim, a dieta pode não ser apenas um reflexo da disponibilidade de lagostim mas 
também da disponibilidade de outras presas existentes, sendo o lagostim uma espécie de 
alimentação suplementar.  
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 A segunda hipótese, sugere a não representatividade da amostragem realizada. O 
facto de se terem escolhido zonas com água permanente, dando maior segurança quanto 
a amostragem, sendo habitat bastante favorável para a captura de lagostim, criou um 
enviesamento associado às zonas de armadilhagem escolhidas. Assim, enquanto em 
Murta houve grande facilidade de armadilhagem neste tipo de local, nas restantes áreas, 
os trabalhos efectuados e a secagem de algumas zonas levou à recolocação de algumas 
armadilhas. Este facto cria uma nova variável que não foi controlada, existindo na área 
de Murta condições mais favoráveis a estabelecimento de populações de lagostim e de 
maior facilidade de armadilhagem. Todas estas condições permitiram uma captura de 
lagostim de maior eficácia mas não necessariamente representativa. 
   
 4.6. Potenciais bioindicadores de contaminação: Adequabilidade dos 
materiais de estudo 
 A análise dos teores de Hg no exosqueleto revelou que, como esperado, esta 
estrutura apresenta níveis muito baixos de Hg, estando muitas vezes no limiar/limite de 
quantificação. O facto de os níveis de Hg nessa estrutura serem tão baixos permite uma 
maior confiança nos dados obtidos para regurgitações e dejectos, pois aparentemente 
irão ter uma baixa interferência nos níveis detectados. Esta conclusão está de acordo 
com o esperado pois, como já se tinha afirmado anteriormente, este metal tem forte 
tendência para a formação de complexos organo-metálicos, sendo essa característica 
que o torna um metal que, caracteristicamente, tende a ser acumulado nos tecidos e 
consequentemente a biomagnificar.  
 Quanto aos níveis de Cd registados para o exosqueleto, estes estão numa 
proporção próxima de 1:1 em relação aos níveis de Cd no músculo, estando também de 
acordo com o esperado devido às características deste metal.  
 Ambas as análises estão em concordância com o estudo realizado com lagostim 
por Hothem et al (2008), tendo este constatado que a concentração total de Hg é 
significativamente superior no músculo da cauda de P.clarkii comparativamente ás 
restantes partes do corpo (designou como carcaça). Também nesse estudo, este 
constatou que os níveis de Cd eram, em média, superiores na carcaça, em relação ao 
músculo, não sendo tal diferença estatisticamente significativa. 
 A conclusão a que se chegou foi que os níveis no exosqueleto, de ambos os 
metais analisados, não parecem interferir significativamente com os níveis encontrados 
nos dejectos e nas regurgitações, ou seja, o facto de se ter utilizado todo o material 
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sólido nos dejectos não cria enviesamento nos dados pois os teores de Hg no 
exosqueleto são vestigiais e o rácio calculado para o Cd é, em média, próximo de 1. No 
entanto, quaisquer tipos de conclusões retiradas através da análise desta estrutura não 
são conclusivos devido ao não controlo da fase do ciclo de vida dos indivíduos 
analisados assim como de factores fisiológicos intrínsecos. 
 
 5. Considerações finais 
 Este trabalho mostra que o estudo da contaminação deve ser integrativo e multi-
escala tendo em conta vários bioindicadores, sendo de rejeitar a ideia de bioindicador 
universal. O lagostim, como bioindicador, parece ser uma espécie bastante bem 
ajustada, tanto pela sua facilidade de amostragem, como pelas suas características 
biológicas (tempo de geração curto, grandes taxas de reprodução, baixa regulação 
endógena), fraca impermebilidade dos tecidos e pela representatividade que oferece 
quanto a este tipo de habitats. Adicionalmente parece que a idade dos indivíduos e o 
tamanho não tem influência nos níveis, sendo também um factor positivo para o uso 
desta espécie como bioindicador. 
 Quanto às aves, sugere-se, em estudos futuros, uma maior precaução no que toca 
ao seu uso como bioindicadores, pois o processo de regurgitação, poderá ser um 
mecanismo de eliminação de metais à partida desprezado, além da sua elevada 
capacidade de dispersão. 
  No que diz respeito à lontra, no caso do Hg, reconhece-se a inadequabilidade no 
uso de dejectos como bom indicador do nível de contaminação dos indivíduos 
desconhecendo-se as taxas de assimilação. No entanto, para o caso do Cd tal parece não 
acontecer, pois havendo excreção activa de Cd nos dejectos e na urina, tem-se uma 
janela de observação do nível de contaminação real dos indivíduos. Assim, reconhece-
se aqui um carácter de especificidade quanto aos metais e espécies envolvidas para 
estudo de Biomagnificação. Se para o Hg, a partir dos dejectos não podemos tirar 
conclusões quanto aos níveis internos dos indivíduos (exceptuando a existência de taxas 
de retenção p.ex.), o mesmo pode não suceder para o Cd pois é excretado sendo muito 
mais representativo do organismo. Contudo esse carácter também está incluído para o 
material de estudo e as espécies, visto que podemos verificar que materiais “análogos” 
como as regurgitações e dejectos implicam processamentos diferentes. 
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 Este estudo mostra também que a introdução de espécies exóticas com carácter 
invasivo podem apresentar outros efeitos nocivos, como vectores de contaminação 
(Geiger et al. 2000), além dos descritos no âmbito de ecologia funcional que deverão ser 
equacionados no que toca às implicações de conservação. 
 Um outro factor a ter em conta está relacionado com a temática das alterações 
climáticas em que poderá ser de prever, não só um maior carácter invasivo de algumas 
espécies, como um aumento generalizado do metabolismo que pode levar a uma maior 
assimilação de substâncias potencialmente nocivas e biomagnificantes, colocando em 
maior risco as populações de vida selvagem. Assim, para além de se atribuir o papel de 
vector de contaminação ao lagostim, demonstra-se a necessidade de, no que toca a 
planos de conservação, ter-se cada vez mais uma visão de maior abrangência e a 
diferentes escalas. 
 Deveriam ser realizados estudos futuros para a determinação das taxas de 
assimilação/excreção, e outros factores endógenos (p.ex. produção de metalotioninas), 
factores sazonais associados a variações hormonais, de modo a se poder utilizar 
regurgitações e dejectos com indicadores ambientais de contaminação fiáveis, pois o seu 
carácter não-invasivo tornam este tipo de materiais de estudo algo a considerar no 
futuro.   
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Conjunto de amostras de musculo caudal de lagostim e respectivos teores de Hg (mg/kg 
PS) (MUR- Murta; BAR – Barrosinha; NOG – Nogueira) 
 
Local Amostra Período [Hg] (mg/kg PS) 
MUR Monte 1C2  1 0,343 
MUR Monte1A2(2) 1 0,121 
MUR Monte 1A2(1) 1 0,116 
MUR Murta 2A3(2) 2 0,451 
MUR Murta 2 A3 (3) 2 0,221 
MUR Murta 2A3(1) 2 0,457 
MUR Cac2C3  2 0,153 
MUR Monte 2A2 (3) 2 0,399 
MUR Murta 4A1 3 0,083 
MUR Murta 4A2 3 0,096 
MUR Cachopos 4C2 3 0,239 
MUR Murta 4A2 5/10 3 0,517 
MUR Murta 4A2  3 0,095 
BAR Bar 1B1 20_07 1 0,129 
BAR Bar 1C1 20-07 1 0,148 
BAR Bar (MORT) 20-07 1 0,059 
BAR Bar 2B1 20_7 SUP 2 0,274 
BAR Bar 2B1 (2) 20_7 2 0,129 
BAR B3A2 5/10 3 0,469 
BAR B3A1 5/10 3 0,454 
BAR Bar 4A1 3 0,319 
BAR B4C3 3 0,311 
BAR B4A2 3 0,186 
NOG RMOI 1A2 (2) 1 0,086 
NOG Rmoi 1A2 (1) 1 0,063 
NOG Rmoi 1C2 1 0,160 
NOG Nog 2C1(3) 3/20 10_07 2 1,037 
NOG Nog 2C1(2) 3/20 10_07 2 0,895 
NOG NOG2C1 tudo 2 0,074 
NOG NOG 3A3 3 0,316 
NOG Nog 3C1 3 0,103 
NOG NOG3C2 tudo 3 0,053 
NOG Nog 4A2 5/10 3 0,318 
NOG Nog 4C3 3 0,137 













Conjunto de amostras de musculo caudal de lagostim e respectivos teores de Cd (mg/kg 
PS) (MUR- Murta; BAR – Barrosinha; NOG – Nogueira) 
 
 
Local Amostra  Período [Cd] (mg/Kg PS) 
MUR Monte 1C2 sup 1 0,081 
MUR Monte 1A2(2) 1 0,101 
MUR Monte 1A2 (1) 1 0,043 
MUR Cachopos 2C3 2 0,100 
MUR Murta 2A3(2) 2 0,108 
MUR Murta 2A3(1) 2 0,378 
MUR Murta 2A3 (3) 2 0,148 
MUR Monte 2A2(3) 2 0,057 
MUR Cachopos 4C2 3 0,082 
MUR Murta 4A1 3 0,085 
MUR Murta 4A2 0.8/1 3 0,168 
MUR Murta 4A2 0.1/1 3 0,168 
MUR Murta 4A2 3 0,043 
MUR Murta 4A2 todo 3 0,162 
BAR Bar 1B1(atm) 1 0,476 
BAR Bar 1B 0.8/1 1 0,059 
BAR Bar 1C1 1 0,077 
BAR Bar 2B1(1) 2 0,055 
BAR Bar 2B2 2 0,027 
BAR Bar 2B1 (2) 2 0,043 
BAR B3A1 0.1/1 3 0,055 
BAR B3A1 0.1/1 3 0,393 
BAR Bar 4A1 sup 3 0,282 
BAR B4A2 sup 3 0,297 
NOG RMoi 1A2(2) 1 2,223 
NOG RMoi 1A2(1) 1 0,849 
NOG RMoi 1C2 1 2,923 
NOG Nog 2C1(2) 2 2,025 
NOG Nog 2C1(3) 2 1,850 
NOG Nog 2C1(1) 2 1,956 
NOG Nog 2 C1(4) todo 2 0,797 
NOG Nog 3B2 3 0,517 
NOG Nog 4C3 3 0,265 
NOG Nog 4C3 0.1/1 3 1,214 
NOG Nog 4A2 0.1/1 3 0,645 
NOG Nog 4A1 3 0,463 






Conjunto de amostras fecais de lontra e analisados para Hg (mg/kg PS)  
(MUR- Murta; BAR – Barrosinha; NOG – Nogueira) 
 65 
Local Amostra Período [Hg] (mg/Kg PS) 
MUR MC 1 0,129 
MUR M3.1 1 0,151 
MUR M3.1 1 0,152 
MUR M3.2 1 0,085 
MUR M3.3 1 0,124 
MUR M4.3 1 0,170 
MUR M5 1 0,186 
MUR MC 1.1 2 0,088 
MUR Murta 2 0,096 
MUR M2 2 0,339 
MUR M2 2 0,364 
MUR M3 2 0,116 
MUR M 4.2 2 0,098 
MUR MC 3 0,082 
MUR M1 3 0,149 
MUR MC1 3 0,153 
MUR M4.2 3 0,105 
MUR M4.10 (1) 3 0,073 
MUR M4.10 (2) 3 0,062 
MUR M1 (1) 3 0,145 
MUR M1 (2) 3 0,072 
MUR M2 3 0,021 
MUR M2 3 0,017 
MUR M3 3 0,127 
MUR M3.1 3 0,062 
BAR B1.1 1 0,098 
BAR B2.5 1 0,044 
BAR B2.6 1 0,042 
BAR B2.10 1 0,063 
BAR B6 1 0,246 
BAR B1.1 2 0,209 
BAR B2.5 2 0,055 
BAR B7 2 0,109 
BAR B5 2 0,130 
BAR B2 3 0,430 
BAR B4.3 3 0,770 
BAR B1 (2) 3 0,242 
BAR B2 (2) 3 0,150 
BAR B3 3 0,253 
NOG N2 2 0,251 
NOG N4.1 2 0,180 
NOG N8.1 2 1,413 
NOG N8.1 2 1,243 
NOG N8.1 (2) 2 0,137 
NOG N8.1 (3) 2 0,595 
NOG N3 3 0,091 
NOG N4.1 3 0,100 
 66 
NOG N5.1 3 0,355 
NOG N3.2 3 0,104 
NOG N9.1 3 0,095 
NOG N10 3 0,159 
NOG N10.1 3 0,221 
NOG N10.2 3 0,136 






Conjunto de amostras fecais de lontra analisados para Cd (mg/kg PS)  
(MUR- Murta; BAR – Barrosinha; NOG – Nogueira) 
 
Local Amostra Período [Cd] (mg/kg PS) 
MUR MC 1 0,157 
MUR MC 1 0,091 
MUR M3 (D) 1 0,422 
MUR M3.2 1 0,150 
MUR M3.3 1 0,298 
MUR M3.3 1 0,358 
MUR M4.3 1 0,125 
MUR M4.3 1 0,477 
MUR M4 1 0,039 
MUR Murta 2 0,405 
MUR M2 2 0,080 
MUR M3 2 2,846 
MUR M4.2 2 2,293 
MUR MC 3 0,054 
MUR M1 3 0,530 
MUR MC 3 0,115 
MUR M4 (2) 3 0,226 
MUR M4(10) 3 0,085 
MUR MC1 3 0,017 
MUR M1 3 0,019 
MUR M1 3 0,018 
MUR M1 (2) 3 0,311 
MUR M3 3 0,154 
MUR M3.1 3 0,223 
BAR B2.5 1 1,182 
BAR B2.6 1 1,375 
BAR B2.10 1 2,908 
BAR B6 1 1,267 
BAR B1.1 2 0,400 
BAR B1.1 2 0,491 
BAR B5 2 1,208 
BAR B7 2 1,195 
BAR B2 3 0,794 
BAR B4.3 3 0,633 
BAR B6 3 0,225 
BAR B1 3 0,396 
BAR B2 3 0,854 
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BAR B2(2) 3 2,026 
BAR B2.1 3 0,257 
BAR B3 3 0,856 
NOG N2 2 1,598 
NOG N4.1 2 1,480 
NOG N8.1 2 6,903 
NOG N8.1 (2) 2 6,201 
NOG N8.1 (3) 2 4,762 
NOG N5.1 3 1,252 
NOG N3 3 0,696 
NOG N4.1 3 0,181 
NOG N9.1 3 2,876 
NOG N10.3 3 5,748 
NOG N10.2 3 2,888 
NOG N10.1 3 4,189 
NOG N10.1 (2) 3 3,976 
NOG N3.2 3 1,768 





Conjunto de regrugitados de cegonha analisados para Hg (mg/kg PS)  
(MUR- Murta; BAR – Barrosinha; NOG – Nogueira) 
 
Local Amostra PERIOD [Hg] (mg/kg PS) 
MUR Murta 1 0,742 
MUR M4 1 0,025 
MUR M4 1 0,021 
MUR M5 1 0,022 
MUR M5.1 1 0,050 
MUR M5.2 1 0,443 
MUR MC 2 0,821 
MUR MC 2 0,818 
MUR M4 (1) 2 0,662 
MUR MNinho 1.2 2 0,250 
MUR M4 (2) 2 0,035 
MUR MNinho 1.4 2 0,512 
MUR M4.2 3 0,030 
MUR M4 (1) 3 0,219 
MUR M4 (2) 3 0,213 
MUR M4.1 3 0,099 
MUR M Ninho 3 0,052 
MUR M4 3 0,088 
MUR M5 3 0,382 
BAR B2.6 1 0,212 
BAR B2.6 1 0,212 
BAR B2 1 0,139 
BAR B2,1 R 3 1,269 
BAR B2.5 3 0,060 
BAR Barr 3 0,032 
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BAR B2.1 3 0,039 
NOG N Nog 1.1 1 0,122 
NOG N Nog 1.1 1 0,128 
NOG N5 1 0,063 
NOG N Nog 1.2 2 0,182 
NOG Nog N4 2 0,912 
NOG Nog N4 2 0,877 
NOG Nog N4 2 0,972 
NOG N Nog 4 3 0,024 
NOG N Nog 4 3 0,027 
NOG N Nog 4 R1 3 0,052 
NOG N Nog 4 R4 3 0,125 
 
ANEXO VI 
Conjunto de regrugitados de cegonha analisados para Hg (mg/kg PS)  
(MUR- Murta; BAR – Barrosinha; NOG – Nogueira) 
 
Local Amostra Período [Cd] (mg/kg PS) 
MUR Murta 1 0,012 
MUR M5 1 0,074 
MUR M5 1 0,022 
MUR M4 2 0,090 
MUR MC (2) 2 0,073 
MUR MC (3) 2 0,092 
MUR MNinho 2 0,007 
MUR M4 (10) 3 0,116 
MUR M4 3 1,379 
MUR M Ninho 3 0,099 
MUR M4.1 3 0,199 
MUR M5 3 2,039 
BAR B2 (R) 1 0,153 
BAR B2 1 0,702 
BAR B2 1 0,644 
BAR B2.6 1 0,306 
BAR B2.6 1 0,250 
BAR B2.1 3 0,661 
BAR B2.5 3 0,226 
BAR B2.5 3 0,380 
BAR B2.5 3 0,225 
BAR Bar 3 0,334 
BAR B2.1 3 0,257 
NOG N5 1 0,041 
NOG 
N NOG 
1.1 (2) 1 0,120 
NOG 
N Nog 
1.1 1 0,623 
NOG N4 2 0,045 
NOG N Nog 2 0,974 
NOG Ninho N4 2 0,020 
NOG Ninho N4 2 0,013 
NOG 
Nogueira 
N4 2 0,193 
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NOG 
N Nog 4  
(2) 3 0,259 
NOG 
N Nog 4 
R4 3 0,694 
NOG 
Nog 4 R1 





Output do SPSS com os resultados do teste Post-Hoc de Dunnet para os níveis de Cd (mg/kg 
nos dejectos de lontra 
 
Multiple Comparisons 
Conc. Corrigida ([Cd] mg/Kg) 
Dunnett T3 














































































Output do SPSS com os resultados do teste Post-Hoc de Dunnet para os níveis de Cd (mg/kg 
nos dejectos de lontra 
 
Multiple Comparisons 
[Cd] mg/kg PS 
Dunnett T3 





(I-J) Std. Error Sig. Lower Bound Upper Bound 
2 -,6085741* ,2250383 ,032 -1,174238 -,042910 1 
3 -2,6719623* ,5648784 ,001 -4,170073 -1,173852 
1 ,6085741* ,2250383 ,032 ,042910 1,174238 2 
3 -2,0633882* ,5743543 ,007 -3,577181 -,549595 
1 2,6719623* ,5648784 ,001 1,173852 4,170073 3 
2 2,0633882* ,5743543 ,007 ,549595 3,577181 
*. The mean difference is significant at the 0.05 level. 
 
ANEXO VIII 
Output do SPSS com os resultados dos testes de correlação de Pearson para os níveis de Hg no 
músculo em função dos factores biométricos 
Correlations 
  
Hg mg/kg DWB 
cefalotorax 
(CFR) cauda total peso (húmido) 
Pearson Correlation 1 ,049 ,045 ,046 ,048 
Sig. (2-tailed)  ,788 ,802 ,804 ,790 
Hg mg/kg DWB 
N 35 33 33 32 33 
Pearson Correlation ,049 1 ,872** ,969** ,929** 
Sig. (2-tailed) ,788  ,000 ,000 ,000 
cefalotorax (CFR) 
N 33 33 33 32 33 
Pearson Correlation ,045 ,872** 1 ,960** ,828** 
Sig. (2-tailed) ,802 ,000  ,000 ,000 
cauda 
N 33 33 33 32 33 
Pearson Correlation ,046 ,969** ,960** 1 ,921** 
Sig. (2-tailed) ,804 ,000 ,000  ,000 
total 
N 32 32 32 32 32 
Pearson Correlation ,048 ,929** ,828** ,921** 1 
Sig. (2-tailed) ,790 ,000 ,000 ,000  
peso (húmido) 




Hg mg/kg DWB 
cefalotorax 
(CFR) cauda total peso (húmido) 
Pearson Correlation 1 ,049 ,045 ,046 ,048 
Sig. (2-tailed)  ,788 ,802 ,804 ,790 
Hg mg/kg DWB 
N 35 33 33 32 33 
Pearson Correlation ,049 1 ,872** ,969** ,929** 
Sig. (2-tailed) ,788  ,000 ,000 ,000 
cefalotorax (CFR) 
N 33 33 33 32 33 
Pearson Correlation ,045 ,872** 1 ,960** ,828** 
Sig. (2-tailed) ,802 ,000  ,000 ,000 
cauda 
N 33 33 33 32 33 
Pearson Correlation ,046 ,969** ,960** 1 ,921** 
Sig. (2-tailed) ,804 ,000 ,000  ,000 
total 
N 32 32 32 32 32 
Pearson Correlation ,048 ,929** ,828** ,921** 1 
Sig. (2-tailed) ,790 ,000 ,000 ,000  
peso (húmido) 
N 33 33 33 32 33 
**. Correlation is significant at the 0.01 level (2-tailed). 
 
ANEXO IX 
Output do SPSS com os resultados dos testes de correlação de Pearson para os níveis de Cd no 







(CFR) cauda total peso (húmido) 
Pearson Correlation 1 -,194 -,073 -,159 -,160 
Sig. (2-tailed)  ,288 ,692 ,394 ,381 
conc. mg/kg 
N 37 32 32 31 32 
Pearson Correlation -,194 1 ,932** ,984** ,896** 
Sig. (2-tailed) ,288  ,000 ,000 ,000 
cefalotorax (CFR) 
N 32 32 32 31 32 
Pearson Correlation -,073 ,932** 1 ,977** ,819** cauda 
Sig. (2-tailed) ,692 ,000  ,000 ,000 
 72 
N 32 32 32 31 32 
Pearson Correlation -,159 ,984** ,977** 1 ,889** 
Sig. (2-tailed) ,394 ,000 ,000  ,000 
total 
N 31 31 31 31 31 
Pearson Correlation -,160 ,896** ,819** ,889** 1 
Sig. (2-tailed) ,381 ,000 ,000 ,000  
peso (húmido) 
N 32 32 32 31 32 
**. Correlation is significant at the 0.01 level (2-tailed). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
